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CAPÍTULO I : EL MERCURIO Y LOS COMPUESTOS 





























El uso extendido de compuestos metálicos y organometálicos en las últimas décadas y, 
como consecuencia, su presencia en los diferentes compartimentos medioambientales, 
ha suscitado la necesidad de un estudio más profundo en relación a su toxicidad, 
movilidad y capacidad de acumulación para predecir su comportamiento y establecer 
medidas legales. Debido a su amplia distribución y a sus efectos tóxicos a muy bajo 
nivel de concentración, la búsqueda de metodologías para la determinación de 
compuestos de mercurio y organoestánnicos ha constituido uno de los principales 
objetos de investigación para un gran número de laboratorios. A continuación se 




I.1. Propiedades físico-químicas, origen y aplicaciones del mercurio 
inorgánico y de los derivados orgánicos de mercurio y estaño 
 
El estaño y sus derivados orgánicos: 
 
El estaño es un elemento metálico perteneciente al grupo 14 del sistema periódico, 
cuya configuración electrónica es [Kr] 4d105s25p2. Forma enlaces como un metal 
divalente o tetravalente, originando compuestos inorgánicos que presentan una 
toxicidad relativamente baja, ya que al pH fisiológico el metal no es reactivo y sus 
óxidos son insolubles. Sin embargo, puede unirse covalentemente a grupos orgánicos 
originando compuestos que poseen efectos tóxicos sobre la actividad biológica. Estas 
sustancias de fórmula general RnSnX4-n
 
 se denominan compuestos organoestánnicos 
(OTCs) y en ellas, el estaño se encuentra como metal tetravalente. Entre los posibles 
derivados orgánicos de estaño, los que presentan un mayor interés desde el punto de 






BuSn3+    Bu2Sn2+   Bu3Sn
Monobutilestaño  Dibutilestaño   Tributilestaño 
+ 
(MBT)    (DBT)    (TBT) 
 
PhSn3+    Ph2Sn2+   Ph3Sn
Monofenilestaño  Difenilestaño   Trifenilestaño 
+ 
      (MPhT)       (DPhT)        (TPhT) 
 
En el medioambiente, los compuestos organoestánnicos se encuentran en forma de 
cloruro, carbonato, sulfuro, sulfato, óxidos o hidróxidos, e incluso asociados a 
biopolímeros. También existen algunos derivados en los que el estaño se encuentra 
como metal divalente. 
 
El enlace Sn-C no se rompe debido a la acción del agua, del oxígeno atmosférico ni se 
degrada térmicamente hasta 200 ºC [1], por lo que es térmicamente estable en 
condiciones ambientales. Sin embargo, la radiación ultravioleta, la presencia de ácidos 
fuertes o agentes electrófilos producen su ruptura. Las propiedades físico-químicas de 
los compuestos organoestánnicos dependen del número y de la longitud del 
sustituyente alquílico, siendo la solubilidad en agua una de las más importantes, ya 
que regula su distribución en el medioambiente.  
 
Debido a la presencia de sustituyentes alquilo, los compuestos organoestánnicos 
presentan una naturaleza hidrofóbica. Esta propiedad es mayor a medida que se 
incrementan el grado de alquilación y la longitud de la cadena del sustituyente. La 
solubilidad en agua de la mayoría de estos compuestos es baja y depende del pH, de 
la fuerza iónica y de la temperatura [2]. La solubilidad para estos compuestos varia 
entre 5 x 10-2 y 5 x 10-3 g L-1
 
, el Log Kow entre 0.09 y 2.2, y el pKa 5.2 y 6.51. 
En función de las condiciones ambientales, los compuestos organoestánnicos pueden 
encontrarse en forma de pares iónicos neutros, formando complejos o bien en forma 
catiónica. Ésta última es estable si el pH es inferior a la constante de acidez (pKa) del 
compuesto [3, 4]. En el caso del TBT y del TPhT se ha observado una relación entre el 
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pH y el valor de la constante de partición octanol-agua (Log Kow) [5], encontrando 
que esta constante aumenta a medida que lo hace el pH. 
 
Aunque el uso de estaño y sus aleaciones se remonta a la edad de Bronce, los 
primeros datos relativos a la existencia de compuestos organoestánnicos (OTCs) datan 
de los últimos 150 años. Desde la síntesis del primer derivado orgánico de estaño en 
1853 hasta la actualidad, se han caracterizado más de 800 compuestos en su mayoría 
de origen antropogénico [6] exceptuando los derivados metilados generados por 
biometilación [7]. En 1940, y asociado al crecimiento de la industria del cloruro de 
polivinilo (PVC), se encontraron sus principales aplicaciones ya que la adición de 
compuestos di- y tiralquilsustituidos durante la síntesis de PVC, previene su 
degradación térmica y lumínica [8]. En los años 50 se descubrieron las propiedades 
biocidas de los compuestos organoestánnicos y han sido ampliamente utilizados como 
aditivos en pinturas anti-incrustantes, agentes de conservación de la madera, 
fungicidas en agricultura y biocidas en general [9]. Los derivados más aplicados con 
estos fines son el tributil-, trifenil y triciclohexilestaño, siendo el TBT el de mayor 
interés por su ubicuidad y elevada toxicidad en el medio acuático. Los principales usos 
industriales de los compuestos orgánicos de estaño quedan recogidos en la Tabla 1. 
 
Tabla 1 Principales aplicaciones industriales de los compuestos organoestánnicos 
 
Aplicación Función Compuesto** 
Estabilizador de PVC 
Evitar la degradación térmica y 
lumínica 
R2SnX2 y RSnX3  
Pintura antiincrustante Biocida R3SnX (R= Bu, Ph) 
Agroquímica Fungicida, insecticida, acaricida R3SnX (R= Bu, Ph, Cy*) 
Conservante de la madera Fungicida, insecticida Bu3SnX 
Tratamiento del vidrio 
Precursor de películas de óxidos 
de estaño (IV) en cristal 
Me2SnX2, RSnX3 (R= Me, Bu) 
Protección de materiales 




Impregnación de textiles Insecticida Ph3SnX 
Explotación avícola Desparasitador Bu2SnX2 
*Cy= Ciclohexano 





El mercurio y sus derivados orgánicos 
 
El mercurio, en su forma elemental y, a temperatura y presión ambiental, es un líquido 
plateado cuya configuración electrónica es [Xe] 4f14 5d10 6s2
 
. Su baja presión de vapor 
(0.16 Pa a 25ºC) unida a su elevada densidad y tensión superficial determinan el 
comportamiento de este metal al ser vertido en la superficie terrestre.  
El mercurio puede aparecer en tres estados de oxidación: Hg0 (metálico), Hg (I) 
(mercurioso) que solo es estable en forma dimérica (Hg22+) y Hg(II) (mercúrico). 
Además, forma compuestos organometálicos, muchos de los cuales presentan 
aplicaciones industriales y agrícolas. Las propiedades y el comportamiento ambiental 
del mercurio van a depender del estado de oxidación en que se encuentre. En estado 
univalente (Hg22+) forma compuestos estables con ligandos dadores de oxígeno como 
oxalato y succinato, que no originan complejos fuertes con Hg2+. El mercurio 
inorgánico (Hg2+) es un ácido débil según la escala de Lewis que muestra una fuerte 
afinidad por los aniones Cl-, Br-, I-, S2-, Se2-
 
 y ciertos ligandos nitrogenados.  
En sus complejos, presenta números de coordinación de 2 a 6, con preferencia por los 
más bajos. El mercurio inorgánico, puede formar compuestos organometálicos simples 
(R2Hg) o mixtos (RHgX, donde X= Cl, OH) de naturaleza lineal, en los que la unión del 
metal a R es covalente. Aunque muchos de estos derivados fueron sintetizados con 
fines industriales y agrícolas (EtHg+, PhHg+,etc), las especies más abundantes en la 
naturaleza son metilmercurio y en menor medida dimetilmercurio. El dimetilmercurio 
(Hg(CH3)2) es un líquido muy volátil que se elimina rápidamente de las aguas a menos 
que se transforme en condiciones ácidas a la forma monometilada. El ion CH3Hg+ se 
forma más fácilmente que la anterior sobre todo en medios ácidos y neutros. Es muy 
persistente y puede formar una gran variedad de compuestos del tipo CH3HgX donde X 
es un grupo unidentado o polidentado [10]. El CH3
 
HgOH tiene una alta solubilidad 
debido a la alta capacidad de formar puentes de hidrógeno del grupo OH. 
Las propiedades físicas y químicas de estas especies del mercurio controlan su 
comportamiento atmosférico, acuático y su importancia como contaminante ambiental. 





HgCl, y Log Kow que es de 0.5 y 2.5 respectivamente para cada especie. A 
diferencia de sus compuestos inorgánicos y organometálicos, el mercurio elemental es 
bastante insoluble en agua [12] por ello, en los medios acuáticos, su concentración es 
mayor en la interfase aire-agua [13]. 
El mercurio es un elemento conocido desde civilizaciones antiguas. Se aisla fácilmente 
desde su principal mineral, el cinabrio (HgS), el cual era utilizado por los antiguos 
chinos e hindúes antes del 2000 a.C. como pigmento (bermellón) [14]. El uso de 
mercurio como extractante de metales preciosos por amalgamación presenta una larga 
historia y fue ampliamente usado en España durante el siglo XVI para la extracción de 
plata en Méjico. Posteriormente, se ha empleado como revestimiento para la 
fabricación de espejos, para la cura de la sífilis y para el tratamiento de algunas 
enfermedades parasitarias del intestino [15]. Otras de las aplicaciones más 
importantes del mercurio son la fabricación de fieltro, así como detonador en la 
industria de los explosivos, hecho que elevó la explotación de las minas de mercurio 
hasta récords históricos. 
 
En la actualidad, la mayor parte del mercurio producido anualmente se consume en la 
industria del clor-alkali. En pequeñas cantidades, el mercurio conduce la electricidad, 
responde a cambios de temperatura y presión, y forma aleaciones con la mayoría de 
los metales. Estas propiedades favorecen su aplicación en: lámparas fluorescentes, 
hilos e interruptores (termostatos) y en las baterías de óxido de mercurio. Forma parte 
de las amalgamas empleadas para la reparación de las caries. Otros usos incluyen 
amalgamación de metales reactivos y preciosos, como catalizador, como fungicida en 
el tratamiento de la madera, en reactores nucleares e incluso como conservante de 
muchos productos farmaceúticos. 
 
Los principales compuestos organometálicos de mercurio presentes en el 
medioambiente tienen un origen natural debido a la metilación del mercurio inorgánico 
en los ecosistemas acuáticos. Aunque actualmente está prohibida, la aplicación 
industrial más importante de los derivados orgánicos de mercurio, y que causó entre 
1970 y 1972 uno de los mayores episodios de intoxicación por este metal, fue su 
empleo en formulaciones agrícolas. Concretamente, el metil y etilmercurio fueron muy 
utilizados en Suecia como fungicidas entre 1940 y 1966 [16]. Además, el fenilmercurio 
(PhHgX) se empleó en la producción de pasta de papel, así como fungicida y 
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bactericida. La Tabla 2 resume los principales usos industriales de los derivados 
orgánicos de mercurio. 
Tabla 2 Principales aplicaciones industriales (ya prohibidas) de los derivados orgánicos 
de mercurio 
 
Aplicación Función Compuestos organomercúricos 
Agroquímica Fungicida 
 
C6H5HgX (X= NO3-, CH3COO-), 
CH3Hg+, HgO, Acetato de 
metoximercurio 
(C2H5OHgCH3COO) 
Médica Antiséptico, desinfectante 
 
HgX2 (X= Cl-, Br-, C6H5COO-), 
CH3Hg+, Hg2O, HgI, Hg0 




HgCl2, CH3Hg+, fosfato de 
etilmercurio (C2H5HgH2PO4) 
 
La eliminación de aditivos de mercurio en pinturas y pesticidas, y la reducción del 
mercurio en baterías, han favorecido una disminución de la demanda industrial. Sin 
embargo, la contaminación futura puede aumentar ya que en la actualidad se están 
recuperando las técnicas de amalgamamiento en la extracción de oro en los países en 
vías de desarrollo, como Brasil [17], así como el establecimiento de nuevas plantas de 
















I.2. Importancia medioambiental del mercurio inorgánico y de los 
derivados orgánicos de mercurio y estaño 
 
 
Derivados orgánicos del estaño: 
 
La importancia medioambiental de los compuestos orgánicos de estaño deriva de su 
elevada producción y aplicación industrial. Se estima que la producción anual de estos 
compuestos es de aproximadamente 40.000 toneladas [18], de las que un 20% 
corresponde a derivados trisustituídos aplicados como biocidas, mientras que la 
mayoría de la producción corresponde a derivados mono y disustituídos que se aplican 
como estabilizantes de plásticos (76%) y catalizadores (5%). Los puertos, las zonas de 
elevado tráfico marítimo y fluvial, junto a los estuarios son las áreas de mayor 
acumulación de tributilestaño (TBT), siendo éste el derivado de mayor impacto 
ambiental. Las aguas de escorrentía procedentes de la agricultura, así como los lodos y 
aguas fecales, también constituyen un foco de entrada de compuestos 
organoestánnicos al agua. Entre ellos hay que destacar el TPhT que es utilizado como 
pesticida y que presenta un alto interés debido a sus efectos tóxicos. En cuanto a los 
derivados di- y monosustituidos, su presencia en el medio es debida, no solo a 
mecanismos de degradación del correspondiente derivado trisustituido, sino a su 
lixiviación desde PVC [19]. Además de las fuentes antropogénicas, los derivados 
orgánicos de estaño también tienen un origen biológico debido a la acción metilante de 
algunas bacterias (Pseudomonas, sulfatoreductoras) así como a reacciones de 
transmetilación con otros metales presentes en el medio. 
 
La persistencia de los compuestos organoestánnicos en los diferentes ecosistemas 
depende de mecanismos físicos, químicos y biológicos, por lo que para conocer su ciclo 
en el medio ambiente es necesario estudiar su distribución y mecanismos de 
degradación ambiental. 
 
La degradación medioambiental de los compuestos organoestánnicos consiste en la 
pérdida secuencial de los sustituyentes alquilo unidos al Sn, lo que en general origina 




R4Sn → R3SnX → R2SnX2 → RSnX3 → SnX
 
4 
Este proceso tiene lugar mediante mecanismos bióticos y abióticos siendo, en este 
caso, la radiación UV y los mecanismos químicos los más importantes [20]. En la 
ruptura química del enlace Sn-C están implicados tanto agentes electrófilos como 
nucleófilos, entre los que se encuentran los ácidos minerales, ácidos carboxílicos y 
metales alcalinos. El TBT en puertos y estuarios presenta una vida media en agua que 
varía entre 4 y 14 días [21], en sedimentos la velocidad de degradación es más lenta, 
encontrando valores para la vida media del TBT de entre 1 y 5 años [22]. 
 
Una de las propiedades que favorecen la persistencia de los compuestos 
organoestánnicos en el medio ambiente es su carácter lipofílico dado que permite su 
bioacumulación. El grado de bioacumulación depende de la fracción de 
organoestánnico biodisponible, la cual es función de las condiciones ambientales. En el 
ecosistema acuático, la biodisponibilidad de estos compuestos depende principalmente 
del pH, del carbono orgánico disuelto y de la presencia de ácidos húmicos, de modo 
que la bioacumulación de TBT y TPhT aumenta a pH alcalino, mientras que disminuye 
en presencia de una elevada concentración de materia orgánica tal como los ácidos 
húmicos [23]. Además, un elevado porcentaje de los compuestos organoestánnicos 
introducidos en el medio se encuentran asociados a la materia particulada y 
sedimentos [24]. Las arcillas y óxidos metálicos constituyen unos absorbentes muy 
eficaces de estos compuestos, por lo que los suelos y sedimentos juegan un 
importante papel en su destino. En aguas, se estima que, en función del pH y del 
contenido en materia orgánica, entre el 10 y el 70% de los derivados trisustituidos se 
encuentran asociados a la materia orgánica disuelta [25]. Un comportamiento análogo 
se observa para sus productos de degradación y para TPhT, por lo que los sedimentos 
actúan como depósito y también como futura fuente de estos compuestos. La Tabla 3 












Tabla 3 Concentraciones medias de compuestos organoestánnnicos en diferentes 
compartimentos medioambientales 
 





28-132 1.5-580 0.5-1150 <l.d*-20 
Mar 8.9-41 5.5-68 7.2-21.9 <l.d*-9 
Puertos 3.6-76 4.4-50 9.0-280 <l.d*-9.0 





1-2100 1-9600 0.6-520 0.1-3.9 
Mar <1-2720 5.3-5500 <3.8-7673 <l.d*-896 





- - 2-6 <5-14 
Mejillón 3-2190 1-3720 3-57900 <5-98 
Ostra (C. Gigas) 400 280.9 417.2 - 
Hígado delfín 150-200 800-1600 250-400 - 
Hígado humano 14-22 45-78 <2 - 
*l.d = Límite de detección 
 
Mercurio y sus derivados orgánicos 
 
Para conocer la procedencia del mercurio movilizado al medio ambiente, las emisiones 
se han clasificado en tres grupos [29]:  
• Emisiones naturales: En ellas la movilización o liberación a la atmósfera del 
mercurio geológicamente unido a la corteza terrestre tiene lugar mediante 
procesos naturales. Las principales fuentes naturales de mercurio son la 
desgasificación de la corteza terrestre, las erupciones volcánicas, la erosión, los 
incendios forestales y la evaporación desde la hidrosfera. La cantidad de 
mercurio aportada por estas fuentes es del orden de 2700-6000 toneladas/año 
[30] 
• Emisiones antropogénicas: El mercurio es liberado a la atmósfera debido a la 
actividad humana. La actividad minera junto con la combustión de combustibles 
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fósiles, la extracción de metales, la industria del clor-álcali y la incineración de 
residuos constituyen las principales fuentes antropogénicas de mercurio. Se 
estima que entre el 50% y el 75% del mercurio que se emite tiene esta fuente 
[31]. 
• Re-emisiones de mercurio: La transferencia de masa a la atmósfera se produce 
a través de procesos biológicos y geológicos movilizando el mercurio 
anteriormente depositado en la superficie terrestre debido a las actividades 
humanas y naturales. La emisión a la atmósfera desde vertidos de mercurio en 
suelos contaminados, o las emisiones desde aguas contaminadas son ejemplos 
de estas emisiones antropogénicas indirectas [32, 33]. 
 
La Tabla 4 recoge las concentraciones medias de mercurio en diferentes 
compartimentos medioambientales. 
 
Tabla 4 Concentraciones medias de mercurio total en diferentes 
compartimentos medioambientales  
 
Matriz Mercurio total 
Aire Medio rural 1-10 ng·m-3 
 Medio urbano 50-170 ng·m-3 
Lluvia Medio rural 4-90 ng·L-1 
 Medio urbano 100-1000 ng·L-1 
Agua Océano no contaminado 0.5-5 ng·L-1 
 Río no contaminado <5 ng·L-1 
 Río contaminado 10-200 ng·L-1 
 Lagos ricos en ác. húmicos 1-20 ng·L-1 
Suelos No contaminado <200 ng·g-1 
 Contaminado 0.2- 100 µg·g-1 
Sedimentos Océano no contaminado 50-500 ng·g-1 
 Océano contaminado 1-100 µg·g-1 
 Bahía de Minamata 908 µg·g-1 
 Río contaminado 50-200 µg·g-1 
Peces Sin contaminar (río) 0.2-1 µg·g-1 
 Sin contaminar (océano) 0.01-1 µg·g-1 
 Contaminados 1-10 µg·g-1 
 
Existen dos ciclos implicados en su transporte y distribución en el medio ambiente, uno 
de ellos relacionado con la circulación atmosférica del mercurio elemental desde sus 
fuentes al suelo y océano, y el segundo dependiente de la metilación del mercurio 




La cantidad de mercurio elemental (Hg0
 
) presente en las aguas naturales es mayor que 
la existente en el aire, ya que en la atmósfera el 95% del mercurio total que se 
encuentra en estado elemental es oxidado lentamente al estado mercúrico [13]. El 
oxidante más importante en este proceso es el ozono. Debido a la lenta oxidación del 
mercurio elemental su tiempo de residencia en la atmósfera es del orden de un año 
[34]. Como consecuencia, y aunque las principales emisiones de mercurio proceden de 
fuentes puntuales localizadas en zonas industriales, su larga permanencia hace que la 
contaminación por mercurio sea global y afecte a zonas remotas del planeta.  
Una vez oxidado el mercurio atmosférico regresa a la superficie terrestre por 
deposición húmeda; el 60% del Hg (II) generado se deposita en el suelo y el 40% 
restante lo hace sobre el agua [35]. En el océano, tras una serie transformaciones 
químicas y biológicas, la mayoría del Hg2+
 
 es reducido a mercurio elemental que vuelve 
nuevamente a la atmósfera y solo una pequeña fracción queda retenida en los 
sedimentos. Por el contrario, en el suelo, ocurre una pequeña re-emisión a la 
atmósfera del mercurio reducido a mercurio elemental, mientras que la mayoría 
permanece en este medio.  
En las aguas superficiales de áreas no contaminadas, el Hg (II) se encuentra en 
concentraciones de 1-20 ng L-1 formando complejos con OH- (Hg(OH)+, Hg(OH)2, 
Hg(OH)3-) y con cloruros (HgCl+, HgClOH, HgCl2, HgCl3-, HgCl2-4) en función de la 
concentración de cloruro presente en el agua y de su pH. También es posible que una 
parte se una a iones sulfuro (S2-) y bisulfuro (HS-
 
), o incluso a óxidos de hierro [36]. 
Además, una fracción de Hg(II) es probable que se una a los ácidos húmicos. La 
reducción de Hg(II) a mercurio elemental puede tener lugar mediante dos mecanismos 
en función de la concentración de Hg (II) en el medio circundante. Cuando esta 
concentración es la natural, del orden de unos pocos picogramos, la reducción es 
debida a un proceso fotoquímico [37]. Sin embargo, en aguas contaminadas, con 
concentraciones de Hg (II) superiores a 50 pM, el mecanismo predominante es de 
naturaleza microbiana [38].  
Las principales fuentes del metilmercurio presente en las aguas superficiales son las 
precipitaciones, el generado en las aguas anaerobias superficiales y una pequeña 
fracción producida en las propias aguas aerobias debido a la acción de 
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microorganismos. En estas especies organometálicas, los enlaces metal-carbono son 
estables en agua debido a que son covalentes y su hidrólisis, aunque es 
termodinámicamente favorable, está impedida cinéticamente [39]. La metilación del 
mercurio en aguas y sedimentos se ve favorecida por la ausencia de oxígeno y puede 
darse mediante mecanismos fotoquímicos o, al igual que la metilación del Sn, mediante 
reacciones de transferencia catalizadas por microorganismos tales como las bacterias 
sulfato-reductoras, siendo el principal reactivo metilante la vitamina B12
 
 [40]. La 
cantidad neta de metilmercurio presente en las aguas es el resultado de un balance 
entre los procesos de metilación-desmetilación. Éste último también es un proceso 
biológico que implica actividad bacteriana. Ambos fenómenos dependen de la 



























I.3. Toxicidad del mercurio inorgánico y de los derivados orgánicos de 
mercurio y estaño  
 
Derivados orgánicos del estaño: 
 
El estaño en su forma inorgánica es un elemento inocuo para la flora y la fauna, sin 
embargo la presencia de sustituyentes orgánicos le confiere de un carácter lipofílico del 
que deriva su toxicidad. Los efectos biológicos de estas sustancias dependen de la 
naturaleza y número de sustituyentes, y es independiente del contraión (X) que les 
acompañe. Así, la actividad biológica sigue el siguiente orden: R3SnX > R2SnX2 > 
RSnX3
 
. Para los derivados trisustituídos, la toxicidad depende de la longitud de la 
cadena hidrocarbonada, un incremento de la misma produce un descenso de la 
actividad biocida. Así los sustituyentes octilo son inocuos para todos los organismos, 
mientras que los derivados tri-butilados y etilados los más tóxicos para todos los 
organismos, incluso para mamíferos. 
En el caso de tributilestaño (TBT), son conocidos diversos episodios de contaminación 
relacionados con su uso que han llevado a la extinción de especies de gasterópodos en 
determinadas zonas costeras del Mar del Norte en Bélgica [41], y a la reducción de la 
población de ostras en la Bahía de Arcachón en Francia [42]. El efecto de este 
compuesto sobre los organismos acuáticos tiene lugar incluso a muy bajo nivel de 
concentración. Así, concentraciones de 1-2 ng L-1 producen un efecto nocivo crónico en 
aquellos organismos más sensibles, como algunas especies de algas, zooplacton, 
moluscos y larvas de algunos peces, e incluso niveles entre 0.04 y 16 μg L-1
 
 son 
considerados letales para algunos organismos acuáticos [43]. Además del TBT, sus 
productos de degradación DBT y MBT poseen también efectos adversos derivados de 
su mayor solubilidad en agua. 
El trifenilestaño (TPhT) también es nocivo para el ecosistema acuático. Este compuesto 
presenta una elevada toxicidad en los primeros estadios de vida de determinados 
peces pues posee una concentración letal entre 0.15-3.9 μg L-1 para el 50% de la 
población de larvas de determinadas especies. Tanto el TPhT como el TBT son 
disruptores endocrinos capaces de producir transformaciones morfológicas en 
determinados organismos entre las que destacan las modificaciones en los órganos 
Capítulo I 
 18 
reproductores producidas en algunas especies de gasterópodos, engrosamiento de la 
concha e inhibición de la liberación de larvas en ostras, retrasos en el crecimiento de 
mejillón, cambios histopatológicos en larvas de peces, etc [26].  
 
Los efectos tóxicos de los derivados butilados y fenilados de estaño acumulados por 
ingestión en niveles tróficos superiores son poco conocidos. En general, las especies 
próximas a la costa presentan mayores niveles de concentración de compuestos 
organoestánnicos que aquéllas que habitan mar adentro. En cuanto a la distribución 
entre mamíferos acuáticos, el TBT es la especie predominante en la mayoría de los 
organismos que habitan en las profundidades. Este hecho sugiere una baja capacidad 
de descomposición para esta especie en estos sistemas o hábitats, que se encuentra 
en mayores niveles de concentración debido a la baja temperatura y luz. En cetáceos, 
los derivados butilados tienden a acumularse en el hígado, riñón, y en menor 
extensión, a pesar de su naturaleza lipofílica, en el tejido adiposo. Esta distribución es 
análoga a la del mercurio. En peces, también se encuentran niveles significativos en 
sangre. Los valores de concentración hallados siguen el siguiente orden: TBT > DBT > 
MBT, aunque en hígado se encuentran mayores niveles de DBT y MBT debido a la 
actividad metabólica de este órgano [44]. 
 
El efecto de los compuestos organoestánnicos también aparece en aves costeras 
debido a su transferencia a través de la cadena trófica, encontrando niveles de 
biomagnificación entre 1.1 y 4.1 en cormoranes [45]. El TBT y sus productos de 
degradación tienden a acumularse en plumas, hígado, músculo y riñón. 
 
Para humanos, los datos de contaminación y toxicidad disponibles son el resultado de 
exposiciones accidentales. Existen dos vías de intoxicación de compuestos 
organoestánnicos, la primera es la ingestión de alimentos, y la segunda es una vía 
indirecta relacionada con artículos domésticos. En el primer caso, se han realizado 
estudios que demuestran la liberación de compuestos organoestánnicos adicionados al 
PVC utilizado con fines domésticos (tuberías, recipientes para el almacenamiento de 
alimentos, etc). La segunda de las vías está relacionada con el uso de poliuretano, 
polímeros, siliconas, guantes, celofán, agentes para el tratamiento de la madera, etc. 
La información relacionada con la concentración de compuestos organoestánnicos en 
humanos es escasa. Kannan y Falandysz [46] publicaron niveles de butilestaño total 
(MBT+DBT+TBT) entre 2.4 y 11 ng g-1 para tejido húmedo de hígado. En el caso de 
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sangre, Kannan y col. [27] hallaron concentraciones de 8.7, 4.3 y 4.6 ng mL-1
 
 para 
MBT, DBT y TBT respectivamente. Por otra parte, los efectos relacionados con la 
manipulación de sustancias que contengan derivados de estaño trisustituídos van 
desde quemaduras por contacto con la piel, irritación de los folículos capilares e 
irritación de la mucosa nasal, hasta hemorragias nasales y secreciones mucosas si la 
exposición se prolonga durante varias semanas [47]. 
La problemática relacionada con el uso de TBT en pinturas antiincrustantes de barcos 
ha sido estudiada por el Comité de Protección de Medio Marino (CPMM) de la 
Organización Marítima Internacional (OMI) [48]. Este organismo de las Naciones 
Unidas es el encargado de la seguridad marítima y de la prevención de la 
contaminación del mar. En relación al TBT, en la década de los 90, desarrolló los 
instrumentos jurídicos pertinentes para limitar el uso de este compuesto en los buques 
de navegación marítima. Entre ellos destacan la promoción de legislación para eliminar 
este compuesto en barcos de menos de 25 m de eslora, la eliminación de pinturas 
antiincrustantes que dieran lugar a un desprendimiento de biocidas mayor de 4 μg cm-2
 
 
y fomentar el uso de sistemas antiincrustantes alternativos [49]. En 1982, Francia 
prohibió el uso de pinturas antiincrustantes basadas en TBT en barcos de eslora 
inferior a 25 m. Siguiendo este ejemplo en 1990 Japón impuso reglas estrictas en 
cuanto a su utilización, prohibiendo su producción en 1997. Prohibiciones similares se 
impusieron en Reino Unido (1987), Estados Unidos (1988), Nueva Zelanda (1988), 
Australia (1989) y Noruega (1989) junto a otros países [50]. 
La Unión europea incluyó los compuestos butilados de estaño en la lista de sustancias 
prioritarias (Decisión 2455/2001/CE) dentro del marco comunitario de actuación en 
política de aguas (Directivas 2000/60/CE) y prohibió su uso y comercialización 
(Decisión 2002/62/CE) en todas las embarcaciones destinadas a ser utilizadas en 
costas. Además, el TBT y el TPhT están incluidos en la lista europea de contaminantes 
prioritarios (anexo de la Directiva Europea EU 76/464) [51] y en la lista 
medioambiental de disruptores endocrinos de la EPA (Environmental Protection 
Agency, EEUU) [52]. Hasta el momento en España solo se regulan los vertidos de 
estos compuestos realizados en aguas superficiales continentales (Real Decreto 
995/2000) limitando la concentración máxima permitida a 20 ng L-1
 
 como suma de 




Mercurio y sus derivados orgánicos 
 
En el caso del mercurio, su significado biológico se limita a su toxicidad, ya que no se 
han encontrado evidencias de que sea un elemento esencial para el hombre, la flora o 
la fauna. Debido a sus efectos adversos, junto a dos grandes episodios de 
contaminación por mercurio que tuvieron lugar al sur de Japón, en la bahía de 
Minamata (1940-1960), y en Irak (1971-1972), se han realizado muchos estudios 
sobre el metabolismo y sus efectos tóxicos en animales y seres humanos. 
 
La exposición en lugares de trabajo o accidentes son las principales causas de 
contaminación por mercurio vapor [30]. Al ser un gas monoatómico sin carga, presenta 
una alta difusibilidad y es soluble en lípidos, por lo que es capaz de atravesar las 
paredes celulares. Los órganos diana son los pulmones, los riñones y el cerebro. Es 
capaz de atravesar la barrera hematoencefálica y, una vez en el cerebro, es oxidado a 
Hg(II) por medio de un mecanismo que implica a las enzimas catalasa e hidrógeno 
peroxidasa. Una oxidación similar también tiene lugar en la sangre. La exposición 
aguda a niveles altos de mercurio vapor (>1000 µg m-3) puede causar neumonía y 
otros signos de daño pulmonar. Exposiciones más largas a niveles menores (100 µg m-
3) dan lugar a gingivitis, temblores de manos y eretismo (desórdenes de personalidad y 
psicológicos que incluyen delirio, alucinaciones, cambios de comportamiento, etc.). Las 
exposiciones crónicas a niveles más bajos (25-100 µg m-3
 
) están asociadas con 
síntomas más suaves como temblores, irritabilidad, insomnio o lasitud. También se ha 
observado disminución de la memoria a corto plazo o disminución de la respuesta 
nerviosa. En estos niveles, el mercurio vapor produce afecciones renales. La 
eliminación tiene lugar a través de la orina, heces, saliva, sudor y aire exhalado y va a 
depender de la extensión en la que el mercurio elemental haya sido oxidado. 
La química del Hg (II) dentro de los seres vivos viene determinada por su alta 
tendencia a unirse a los grupos tiol que abundan en los diferentes tejidos, bloqueando 
de este modo grupos biológicos esenciales. En concreto, se une a los grupos –SH de 
los restos del aminoácido cisteína que constituye el centro catalítico activo de 




La principal vía de entrada de las especies de mercurio (II) a los seres vivos son las 
pequeñas partículas de polvo o aerosol, o bien por su presencia en alimentos o agua. 
La absorción a través del tracto gastrointestinal varía con la sal mercúrica implicada ya 
que disminuye al reducirse la solubilidad del compuesto. Así, las especies menos 
solubles, como HgS o HgSe, prácticamente no presentan toxicidad mientras que los 
cloruros son los derivados más tóxicos. Una vez incorporado a través del tracto 
gastrointestinal (7-15% de efectividad si se trata de HgCl2
 
) o la piel, el Hg(II) tiende 
acumularse en los riñones donde afecta a los túbulos renales proximales [53]. 
El metilmercurio es el compuesto más peligroso de todas las especies de mercurio 
debido a su liposolubilidad y a que se trata de una especie ávidamente acumulada por 
los organismos. En peces y mamíferos la mayor parte del mercurio se encuentra en 
esta forma. La toxicidad del metilmercurio quedó patente en 1952, cuando una planta 
de fabricación de acetaldehído y derivados vinílicos en Minamata (Japón) vertió a la 
bahía cercana los productos sobrantes en la reacción, entre ellos, metilmercurio junto a 
otros subproductos orgánicos de mercurio. El metilmercurio alcanzó niveles de hasta 
100 mg Kg-1
 
 en pescados, principal componente de la dieta de la zona, causando la 
muerte de 61 personas, y la hospitalización y posteriores secuelas para más de 2200. 
Otro episodio importante de contaminación por metilmercurio tuvo lugar en Irak en el 
invierno de 1971-1972. La importación de una gran cantidad de grano y su tratamiento 
por error con metilmercurio como fungicida, condujo a la hospitalización de cerca de 
6500 personas y a la muerte de 459. Desde entonces ha sido prohibido su uso como 
biocida en semillas y plantas, y se ha eliminado en alguno de los procesos industriales 
en los que se usaba [30, 31]. 
El metilmercurio es absorbido, posiblemente como MeHgCl, a través del tracto 
intestinal con un 95% de efectividad. También puede absorberse por inhalación o a 
través de la piel. Sortea con facilidad la barrera hematoencefálica convirtiéndose en 
una potente neurotoxina capaz de bloquear los centros activos de las enzimas, 
interferir en la síntesis de proteínas, impedir la incorporación de la timina en el ADN, 
etc. La gran afinidad del metilmercurio por los grupos tiol es la responsable de la alta 
movilidad de esta especie a través de tejidos y células [54]. Además, el metilmercurio 
es capaz de atravesar la placenta produciendo graves daños en el cerebro en 




Debido a la elevada toxicidad del mercurio y de sus derivados, se halla en la lista de 
contaminantes prioritarios de la Unión Europea (UE) según la Directiva comunitaria 
76/464/CEE [51] que versa sobre el vertido de sustancias a las aguas. Este hecho ha 
supuesto una reducción en sus aplicaciones. También, la Unión Europea incluye al 
MeHg+ en la lista de compuestos a controlar en productos de pesca dentro del 
Reglamento 221/2002/CE, estableciendo un límite máximo de 1 mg Kg-1 de MeHg+ por 
peso fresco de pescado. Además, la Directiva 89/677/EEC prohíbe el uso de 
compuestos orgánicos de mercurio en pinturas antiincrustantes, conservación de la 
madera, tratamiento de aguas industriales y tinte de telas e hilos en la industria textil. 
Actualmente el uso de mercurio se ha prohibido en equipos electrónicos y eléctricos 
mediante la Directiva 2002/95/CE. El máximo nivel permitido para la concentración 
total de mercurio en agua de consumo es de 2 µg L-1 (US EPA) [52] y de 1 µg L-1
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I.4. Métodos analíticos para la especiación de mercurio y compuestos 
organometálicos de estaño 
 
En las útlimas décadas el desarrollo de la metodología analítica y de la instrumentación 
han permitido obtener información, e incluso legislar, sobre los niveles, 
biodisponibilidad y toxicidad de los niveles de las especies de mercurio y de los 
derivados butilados de estaño presentes en una muestra. Los métodos analíticos a 
desarrollar deben tener en cuenta las siguientes etapas [17, 56]: 
 
1. Extracción de las especies desde la muestra medioambiental, asegurando la 
integridad tanto de la forma química como de la concentración de la especie 
buscada. 
2. Preconcentración de las especies en el extracto obtenido con el objeto de 
alcanzar un nivel de concentración final detectable con la técnica elegida. 
3. Separación de las especies sin alterar los niveles de concentración iniciales. 
4. Detección y determinación individual de cada especie separada 
previamente. 
 
Debido a que los niveles de concentración de las especies, tanto de mercurio como de 
estaño, en las muestras medioambientales son muy bajos, estas cuatro etapas deben 
estar perfectamente acopladas con el fin de desarrollar un método de especiación 
adecuado. La Tabla 5 resume las técnicas más utilizadas para la especiación de 















Tabla 5 Técnicas aplicadas a la especiación de estaño y mercurio en muestras 
medioambientales 
 
Preparación Muestras Análisis Instrumental 
Técnica 
extracción 






























Abreviaturas: ASE (Extracción Acelerada con Disolventes), CE (Electroforesis Capilar),CT 
(Atrapamiento Criogénico), GC (Cromatografía de Gases), HPLC (Cromatografía Líquida de Alta 
Eficacia), LLE (extracción Líquido-Líquido), MAE (Extracción Asistida por Microondas), PSE 
(Extracción con Disolventes a Presión), PT (Purga y Trampa), SPE (Extracción en Fase Sólida), 
SPME (Microextracción en Fase Sólida) y US (Ultrasonidos). 
 
 
Técnicas de extracción del mercurio y sus derivados orgánicos 
 
Teniendo en cuenta que su concentración total en agua varía normalmente entre 0.5 y 
200 ng L-1, y aproximadamente de 0.05 a 1.0 ng L-1
 
 corresponden a metilmercurio, los 
métodos analíticos para la especiación están basados en el procesamiento de grandes 
volúmenes de muestra y una etapa eficiente de preconcentración unida a a técnicas de 
separación y detección de alta sensibilidad. Las técnicas de preconcentración 
comúnmente utilizadas son los siguientes: 
• Extracción líquido-líquido (LLE), en la que se utiliza la capacidad de formación 
de complejos del mercurio con N y S. Entre los extractantes más utilizados se 
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encuentran la cisteína y el tiosulfato sódico. Logar y col. [57] desarrollaron un 
método para la extracción simultánea de Hg2+ y MeHg+ de aguas naturales e 
incluso agua de mar utilizando carboxilato de ditizona (ácido 4-hidroxibenzoico) 
y una extracción posterior en Na2S previa a su separación cromatográfica. En la 
actualidad se ha desarrollado un nuevo método de extracción líquido-líquido 
basado en la transformación de los analitos en un derivado hidrofóbico y su 
posterior extracción en un surfactante no iónico mediante la ayuda de un ligero 
calentamiento. Este método denominado Cloud Point Extraction (CPE) ha sido 
aplicado, acoplado a HPLC-ICP-MS, a la especiación de metil-, fenilmercurio y 
mercurio inorgánico. Para ello las especies se transforman en un quelato 
hidrofóbico mediante reacción con dietil ditiocarbamato sódico (DDTC) y el 
surfactante Titron X-114 en un baño a 40ºC. Los límites de detección obtenidos 
se encuentran en el rango 6-13.8 ng L-1
• Atrapamiento criogénico (CT), el cual permite extraer y preconcentrar los 
derivados volátiles de los analitos de interés mediante una etapa previa de 
derivatización por generación de hidruros o etilación, y su posterior purga con 
una corriente gaseosa hacia una columna con un relleno análogo al de una 
columna cromatográfica sumergida en nitrógeno líquido. Posteriormente las 
especies se desorben y separan en función de su punto de ebullición por 
calentamiento de la columna [59]. 
 [58]. 
• Extracción en fase sólida (SPE), en este caso la inmovilización de un grupo 
funcional con una elevada afinidad y selectividad por las especies de interés 
sobre un soporte sólido de naturaleza inorgánica (gel de sílice, alúmina, 
magnesia, etc.) u orgánica (polímeros) permite el enriquecimiento de la 
muestra en los analitos, así como la eliminación parcial de interferentes. Entre 
los primeros materiales empleados en la preconcentración de mercurio 
mediante extracción en fase sólida se encuentran los cartuchos de fibra de 
algodón con grupos –SH inmovilizados. En ellos el metilmercurio retenido 
procedente de una muestra acuosa es eluído con HCl 2M y re-extraído 
posteriormente en benceno para su análisis mediante GC-ECD [60]. 
Posteriormente se han desarrollado otras fases para su utilización en cartuchos 
y minicolumnas dispuestas en un sistema en flujo. Algunos ejemplos son: 
 Dietilditiocarbamatos inmovilizados en minicolumnas de C18 para la retención 




 Gel de sílice impregnada con ditizona para la retención de Hg(II) y posterior 
elución con HCl 10 M [62]. 
  Ditizona inmovilizada en C18 para la preconcentración de Hg(II), MeHg+ y 
PhHg+ y elución con MeOH [63]. 
 Modificación de columnas de gel de sílice con 2-mercaptobencimidazol. El 
Hg(II) y MeHg+ retenidos son eluídos con KCN 0.05 M y HCl 2 M 
respectivamente [64]. 
 Resina quelatante selectiva para Hg (II) y MeHg+ con grupos sulfuro y 
nitrógeno procedentes de 1,2-bis(o-aminofeniltio)etano y elución selectiva con 
EtOH y tiourea al 10% (m/v) [65]. 
 Resina quelatante 1,5-bis(2-piridil)-3-sulfofenil metileno tiocarbono hidrazida 
para la retención selectiva de mercurio inorgánico que es eluido con tiourea 
[66]. 
• Microextracción en fase sólida (SPME), esta técnica unifica la etapa de 
muestreo, aislamiento y preconcentración de una forma sencilla que permite su 
acoplamiento a una gran variedad de detectores. Su empleo se basa en el 
establecimiento de un equilibrio de absorción de los analitos, previamente 
derivatizados, sobre el recubrimiento de una fibra de sílice fundida (divinil-
benceno (DVB), carboxeno (CAR) y la ampliamente utilizada polidimetilsiloxano 
(PDMS)) y su posterior desorción, separación y cuantificación. La fibra se puede 
disponer en el espacio de cabeza o bien sumergida en la disolución, 
obteniéndose mejores resultados de la primera forma [67]. Para mejorar la 
eficacia de la microextracción, en el caso del metilmercurio se han utilizado 
fibras de sílice fundida sin recubrimiento tratadas con HF durante tres horas y 
posteriormente acondicionadas a 200ºC [68]. De forma análoga, el uso de una 
barra agitadora con un recubrimiento de PDMS permite la especiación de 
mercurio inorgánico, metil-, etil- y fenilmercurio mediante la acumulación de las 
especies derivatizadas mediante propilación y su posterior desorción térmica y 
análisis mediante cromatografía de gases con detector de espectrometría de 
masas (GC-MS) [69]. 
 
Técnicas de extracción de los derivados orgánicos del estaño: 
 
Al igual que el mercurio y sus especies, los compuestos organoestánnicos se 
encuentran en las aguas al nivel de ng L-1, por lo que para su cuantificación se 
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requiere una etapa de preconcentración. Entre las técnicas más utilizadas para 
aislar y preconcentrar las especies se encuentran las siguientes técnicas: 
• Extracción líquido-líquido, en la que se han utilizado tanto disolventes apolares 
como hexano, benceno, tolueno, diclorometano o mezclas de los mismos, así 
como disolventes polares como metanol, acetona, mezclas metanol-acetato de 
etilo, diclorometano-metanol, acompañados, en ambos casos, por agentes 
complejantes como la tropolona, o bien empleados tras un tratamiento en 
medio ácido (clorhídrico, acético, bromhídrico). Para reducir el tiempo de 
extracción se recomienda el uso de ultrasonidos o bien la extracción asistida 
por microondas [71-73]. Además para minimizar el consumo de disolventes y 
de ácidos también se aplica la extracción con fluidos supercríticos (SFE) [70]. 
Sin embargo, estos métodos de extracción no siempre mantienen la integridad 
de las especies.  
 
• Como alternativa a la extracción líquido-líquido, la extracción en fase sólida 
presenta un mayor número de ventajas en cuanto al consumo de disolventes, 
tiempo de extracción, factores de preconcentración y estabilidad de las 
especies. Desde 1980 la mayoría de los métodos de SPE desarrollados para 
compuestos organoestánnicos en muestras de agua marina están basados en la 
preconcentración de la muestra en discos de C18 [74]. Para mejorar la 
eficiencia y selectividad de la retención se ha impregnado tropolona sobre un 
soporte de Amberlita XAD-2, que es un polímero de poliestireno de naturaleza 
hidrofóbica [75]. También se han ensayado otros absorbentes como 
intercambiadores catiónicos unidos a una matriz de sílice (Bond-Elut SCX) o a 
una matriz polimérica (Oasis-MCX) [76], así como el polímero OASIS HLB 
formado por monómeros lipofílicos de m-divinilbenceno e hidrofílicos de N-
vinilpirrolidina [77]. Sin embargo, los mejores rendimientos en cuanto a 
retención y elución son los obtenidos para C18 unidos a una matriz de sílice. En 
los últimos años se ha introducido el uso de polímeros de impresión molecular 
(MIPs) como material para SPE en sensores y como fase estacionaria en 
columnas de cromatografía líquida. Aunque aun es una herramienta emergente, 
para compuestos organoestánicos se ha sintetizado un MIP no covalente 
utilizando TBT como molde. Este MIP es aplicable a este compuesto y a sus 
productos de degradación DBT, MBT, y a estaño en muestras de agua de mar, 
consiguiendo factores de preconcentración de 150 y un límite de detección de 
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30 ngL-1 [77]. Además, también ha sido sintetizado un MIP covalente que 
presenta una mayor selectividad que el anterior y que permite la determinación 
de hasta 0.04 µg L-1
 
 TBT en agua de mar [78]. 
• La SPME ha sido aplicada a la preconcentración de compuestos 
organoestánnicos tras una etapa de derivatización. Entre los materiales más 
utilizados se encuentra el PDMS y la mezcla PDMS-DVB [79-81]. Una nueva 
técnica aplicada a la extracción y preconcentración de organoestánnicos es la 
Microextracción Líquida Dispersiva (Dispersive Liquid Microextraction, DLME). 
Este método consiste en la aplicación de un disolvente no miscible con agua 
que se pone en contacto con la muestra acuosa a través de un disolvente 
dispersante soluble en ambos medios. En el caso de la especiación de butil- y 
fenilestaño tras su etilación las especies son extraidas con CCl4 a través de 
etanol como agente dispersante. Con este método acoplado a cromatografía de 
gases con detector fotométrico de llama (GC-FPD) se consiguen unos límites de 
detección en el rango 0.3-1.0 ng L-1
 
 [82]. 
Técnicas de detección de los derivados de mercurio y estaño: 
 
En general, y particularmente en muestras de aguas, el principal método utilizado 
para la separación de las especies de estaño y mercurio es la cromatografía de 
gases acoplada a diferentes sistemas de detección. Esta técnica de determinación 
requiere que las especies objeto de separación sean volátiles y térmicamente 
estables, por lo que tras la extracción y preconcentración se le debe incluir una 
etapa de derivatización previa a la de separación. Esta etapa se puede llevar a cabo 
con un organoborato (tetraetilborato de sodio (NaBEt4) ó tetrapropilborato de sodio 
(NaBPr4)) [83], mediante generación de hidruros con NaBH4 en medio ácido si la 
determinación se efectúa por absorción atómica (AAS) o fluorescencia atómica 
(AFS) [84, 85], o de forma alternativa en el caso de mercurio mediante SnCl2
 
 como 
reductor [86, 87]. También si la extracción se lleva a cabo con disolventes no 
polares (tolueno, diclorometano) la derivatización se puede llevar a cabo con un 
reactivo de Grignard [84].  
A pesar del inconveniente de introducir una etapa de derivatización adicional, la 
cromatografía de gases es una técnica muy flexible desde el punto de vista de la 
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detección. En los primeros estudios de especiación de mercurio y estaño fue 
ampliamente utilizada con detectores de captura electrónica (ECD), de ionización 
de llama (FID) y de AAS [17, 56, 68, 88], aunque la baja sensibilidad de estos 
detectores unida a una baja selectividad, ha favorecido su sustitución por una gran 
variedad de detectores: detector FPD y detector FPD pulsado (PFDP) aplicados a 
compuestos organoestánnicos; detector AFS en el caso de mercurio; y para la 
detección de ambos el plasma inducido por microondas (MIP-AES), la descarga 
luminiscente (GD-AES), el plasma inductivamente acoplado con detector de masas 
(ICP-MS) y el detector de masas (MS). Todos ellos proporcionan límites de 
detección del orden de pg [77, 80, 83, 86, 89-93]. De entre las técnicas 
mencionadas, los detectores de masas son los más populares debido a que ofrecen 
información estructural. 
 
Una alternativa a la cromatografía de gases, es la cromatografía líquida de alta 
eficacia (HPLC). Aunque esta técnica es menos sensible, es más apropiada para las 
especies polares, lo que supone una ventaja en la especiación de mercurio y 
estaño. Además, la flexibilidad de la cromatografía de líquidos, con más 
mecanismos de separación disponibles, es mayor que la de la cromatografía de 
gases, lo cual permite conseguir una mejor separación de las especies en muestras 
medioambientales complejas. Sin embargo, el principal inconveniente de esta 
técnica es su baja sensibilidad para la mayoría de los detectores comúnmente 
utilizados en HPLC (UV-VIS, fluorimétrico, etc) y su dificultad para acoplar el 
efluente de la columna con los sistemas de introducción de muestra característicos 
de los detectores atómicos, los cuales proporcionan una mayor sensibilidad y 
selectividad. Aunque el caso del acoplamiento HPLC-AAS / ICPMS sea sencillo, ya 
que consiste en la conexión directa de la columna con el nebulizador a través de un 
tubo de teflón, no se producen grandes mejoras en la sensibilidad, 
fundamentalmente en el caso de AAS, debido a la baja eficiencia de nebulización 
[17]. Este fenómeno se compensa mediante la introducción de una reacción de 
derivatización a la salida de la columna en línea con el detector [17, 56, 85]. Así, 
en el caso del mercurio, mediante la generación de vapor frío se ha conseguido 
acoplar el HPLC a un detector de fluorescencia atómica [17]. 
 
Quizá el sistema de detección más utilizado acoplado a las separaciones con HPLC 
es el ICP-MS utilizando un sistema con ionización directa (DIN) o un nebulizador 
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hidráulico de alta presión (HPF / HHPN) [94], así como el acoplamiento de 
cromatografía líquida a un detector de masas (LC-MS) mediante ionización con 
electrospray (ESI) o a un sistema de ionización química a presión atmosférica 
(APCI) [95].  
 
Aunque en menor extensión, otra técnica de separación utilizada en la especiación 
de mercurio y estaño es la electroforesis capilar [65]. 
 
El acoplamiento GC-ICP-MS ha sido una de las principales herramientas utilizadas 
para la realización de la presente tesis doctoral ya que ha permitido la especiación 
simultánea de estaño y mercurio en muestras de agua. Este acoplamiento no es 
tan sencillo como el acoplamiento LC-ICP-MS donde, como ya fue indicado, basta 
con conectar la salida de la columna al nebulizador debido a la compatibilidad de 
los flujos empleados en LC con los de operación de un nebulizador típico. No 
obstante, el acoplamiento GC-ICP-MS presenta una serie de ventajas con respecto 
al acoplamiento a cromatografía líquida [96]:  
1. Un 100 % de eficiencia en la introducción de la muestra al plasma, lo que se 
traduce en una mayor sensibilidad. 
2. La energía del plasma se utiliza más eficientemente en la atomización e 
ionización debido a que el analito se encuentra en fase gaseosa y no es 
necesario aplicar energía adicional para atomizar las moléculas del disolvente. 
3. Al introducirse separados los analitos y el disolvente, no se distorsiona el 
plasma ni provoca una disminución de la energía disponible cuando los analitos 
llegan a él, lo que se encuentra directamente relacionado con la estabilidad de 
la línea base y en consecuencia con los límites de detección. 
4. Mayor resolución. 
5. Menos interferencias espectrales al tratarse de un plasma seco. 
6. Menos problemas relacionados con el obturamiento de conos al ser muy 
pequeña la cantidad de materia que llega al plasma, y por tanto la deriva de la 
señal. 
 
A las características mencionadas hay que añadir la elevada sensibilidad que 
presenta para numerosas especies organometálicas. Por ejemplo, los límites de 
detección absolutos obtenidos para las especies organometálicas de estaño y 
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mercurio se encuentran en el rango 0.05-0.1 pg [97] y 0.09-0.83 [98] pg, 
respectivamente. 
 
Los diseños de interfase disponibles para el acoplamiento del cromatógrafo de 
gases al ICP-MS se diferencian en los dispositivos de calentamiento, en la 
temperatura que alcanzan dichos dispositivos, en el modo del acoplamiento y en su 
flexibilidad. En función del grado de calentamiento se pueden diferenciar tres tipos 
de interfases: la interfase no calentada [99] en la que la salida de la columna se 
conecta directamente a una pieza en forma de T en la que el efluente 
cromatográfico se mezcla con un flujo de gas portador. La principal ventaja de esta 
interfase es su simplicidad de manejo, sin embargo su uso se limita a los 
compuestos con un bajo punto de ebullición (< 200 ºC). Para evitar la 
condensación de compuestos menos volátiles se utilizan interfases parcialmente 
calentadas [89, 97], aunque este tipo de interfases tampoco se pueden acoplar a 
compuestos con un elevado punto de ebullición. Por último, el tercer tipo de 
interfase es aquella en la que la columna capilar se encuentra lo más cerca posible 
del plasma y está completamente calentada [100, 101]. En este caso se utiliza una 
línea de transferencia de 1m que aloja a la columna capilar, el gas de arrastre se 
calienta haciéndolo pasar a través de un tubo que se encuentra en el interior del 
horno del cromatógrafo y circula en el espacio comprendido entre la columna 
capilar y el tubo que la conduce al ICP-MS. Este tipo de interfase permite trabajar 
incluso a 325 ºC por lo que aumenta su aplicabilidad. 
 
En el presente trabajo se ha utilizado una interfase parcialmente calentada 
desarrollada por M. Montes y col. en la Universidad de Oviedo [96]. La Figura 1 
muestra el diseño de la interfase que consiste en un tubo metálico hueco donde se 
introduce el final de la columna cromatográfica capilar. Dicho tubo atraviesa 
longitudinalmente un bloque metálico externo calentado eléctricamente y que 
posee un sensor de temperatura. El tubo metálico está conectado en su parte 
superior a una pieza en forma de T que permite la introducción de un flujo 
envolvente de gas auxiliar. La salida superior de la pieza se conecta a la antorcha 
del ICP-MS mediante un tubo flexible de PFA que se introduce parcialmente dentro 

























Figura 1 Interfase GC-ICP-MS desarrollada por M. Montes y col. [96] 
 
En las Tablas 6, 7 y 8 se recogen los métodos más utilizados en la especiación de 





Tabla 6 Métodos utilizados para la especiación de mercurio en muestras de agua 
 
Año Muestra Ubicación Especies Tratamiento Derivatización Análisis LD (Hg), ngL
Concentraciones, 









2SO4  8M, destilación 
a 154ºC, corriente de 
N2
Etilación: 




















CV-AAS -HCl 0.11 μgL <0.11-20 μgL
-1 [103] -1 
1996-
1997 Estuario Francia Hg
2+, MeHg
Derivatización directa, 
purga con He y 
trampa de 
Chromosorb con 10% 
SP-2100 
+ Etilación: NaBEt CT-AAS 4 
0.1 0.74-2.94 (Hg
2+), 




y mar  
Egipto Hg




2+ - CV-AAS - - [99] 




SPE C18 con 
dietilditiocarbamato 
inmovilizado. Elución 
tiourea 5% en HCl 
0.5% 






<5.6 (MeHg+ [62] ) 










Tabla 6 Continuación 
Año Muestra Ubicación Especies Tratamiento Derivatización Análisis LD (Hg), ngL Concentraciones, ngL
-1 Cita -1 
2000 Agua mar sintética - 
Hg2+, MeHg+, 
PhHg
SPE C18 con ditizona 
inmovilizada. Elución 
MeOH 
+ - LC-UV 
0.14 μgL-1 (Hg2+, 





2001 Agua continental Irán Hg
2+, MeHg
SPE gel de sílice con 
2-
mercaptobenzimidazol
. Elución KCN 0.05 M y 










(MeHg+ [106] ) 
2001 Agua continental India Hg
SPE 6-
mercaptopurina. 





 0.1 M 
AAS 0.02 μgL 252-460 μgL-1 [64] -1 













0.06 (Hg2+), 0.006 







SPE Muromac A-1. 
Elución HNO2+ 3 -  3M:HCl 
3M (3:1) 
ICP-AES 0.02 μgL - -1 [107] 




Elución HCl 1M-tiourea 
10% 
+ - CV-AAS 0.09 μgL 102.4-268.9 μgL-1 
-1 














Elución acetato etilo GC-MS 4 
1-1.5 
200-100 (Hg2+), 4-








Tabla 6 Continuación 
 
Año Muestra Ubicación Especies Tratamiento Derivatización Análisis LD (Hg) Concentraciones, ngL Cita -1 
2004 Hielo Antártida Hg2+, MeHg
Derivatización 
directa y HS-SPME 
fibra Carboxeno-















2005 Agua mar Arabia Saudí Hg2+, MeHg
Derivatización 
directa y HS-SPME 
fibra PDMS a 40 ºC 
+ Fenilación: NaBPh GC-MS 4 






<l.d (MeHg+ [110] ) 
2006 Agua continental 
España 
(Almadén) Hg
2+, MeHg Oxidación (KMnO+ 4 nd ) CV-AAS 0.5 ngL
0.006-11.2 




2006 Agua mar - Hg2+, MeHg
SPE alga Chlorella 
vulgaris en gel de 








1 μgL-1 (Hg2+), 4 








Medida directa tras 
filtración + - 
µLC-
ICPMS- 
11 μgL-1 (Hg2+), 
23 μgL-1 
(MeHg+), 8 μgL-










SPE columna C18. 














Tabla 7 Métodos utilizados para la especiación de derivados butilados de estaño en muestras de agua 
 
 
Año Muestra Ubicación Especies Tratamiento Derivatización Análisis LD (Sn), ngL Concentraciones, ngL
-1 Cita -1 



































NaBEt GC-MS 4 
2 (BTs), 1 
(TPhT) 
<2-70 (TBT), <2-
159 (DBT), <2-19 
















































0.19    (TPhT) 
1.3 (TBT), 0.7 













Año Muestra Ubicación Especies Tratamiento Derivatización Análisis LD (Sn), ngL
Concentraciones, 
ngL-1 Cita -1 
2000 Agua  - TBT, DBT, MBT 
Derivatización 
directa y HS-SPME 
fibra PDMS a 40 
ºC 
Etilación: 











Agua mar y 







GC-MS 7.2 (TBT) 18.2 (TPhT) 
229.4 (TBT) 
<18.2 (TPhT) [119] 







NaBEt GC-FPD 4 
0.2-0.5 
50 (TBT), 33 (DBT), 
161 (MBT), 59.1 
(MPhT), 15 (DPhT), 
2.5 (TPhT) 
[120] 
2001 Agua mar India TBT, DBT, MBT 
LLE con HCl 1 M 































Tabla 7 Continuación 
 
Año Muestra Ubicación Especies Tratamiento Derivatización Análisis LD (Sn), ngL Concentraciones, ngL-1 Cita 
-1 
2002 Agua puerto España (Costa Catalana) TBT, TPhT 
SPE C18. Elución 




16 (TBT), 8 
(TPhT) 98 (TBT), <8 (TPhT) [123] 
2003 Lago de agua salada 
Italia 
(Venecia) TBT, DBT - - GC-MS 5 
2 <LD-139 (TBT), 10-586 
(DBT) [124] 
2004 Agua puerto España (Murcia) TBT, DBT, MBT 
Derivatización 
directa, purga con 
He y trampa de 














Sudáfrica TBT, DBT, MBT,  TPhT 
SLMP rellena de 
isooctano 
Etilación 










4.8-23 μgL-1 (DBT), 2.8-




2005 Agua puerto  España (Cádiz) TBT, DBT, MBT 
MIP. Elución HCl 
0.3 M en MeOH 
Etilación 
















0.1-6.2 (TBT), 0.1-2.5  









Tabla 8 Métodos utilizados para la especiación simultánea de mercurio y derivados butilados de estaño en muestras de agua 
 
Año Muestra Ubicación Especies Tratamiento Derivatización Análisis LD (Sn, Hg), ngL
Concentraciones
, ngL-1 Cita -1 
2002 Sintética - TBT, DBT, MBT, Hg2+, MeHg+
Derivatización 













2004 Agua mar España (Bahía Gijón) 
TBT, DBT, MBT, 
Hg2+, MeHg+
Derivatización 



























directa y HS-SPME 
fibra PDMS + 
Etilación: 












2005 Agua mar y residual - 
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II.1. Introducción a las técnicas de toma de muestra 
 
El aseguramiento de la calidad de un ecosistema acuático lleva asociado un gran 
número de problemas debido a la complejidad del propio sistema derivada de su 
naturaleza dinámica. Este hecho dificulta la toma de muestras, lo que constituye una 
de las etapas más importantes del proceso analítico. Cualquier error cometido en este 
paso no puede ser corregido a posteriori, por lo que tras definir el problema analítico 
de interés, se debe establecer la estrategia de muestreo más adecuada en función de 
la información deseada y de los medios de análisis disponibles en el laboratorio. Hasta 
el momento, la mayor parte de los esfuerzos para el aseguramiento de la calidad 
dentro de la monitorización medioambiental se han centrado en la manipulación de las 
muestras dentro del laboratorio, dejando la toma de muestra en segundo plano [1, 2]. 
 
En términos generales, y aunque no deberían considerarse de forma independiente 
sino complementaria, se pueden diferenciar tres grupos de metodologías aplicadas a la 




















II.2. Muestreo por puntos 
 
El muestreo directo o muestreo por puntos es la técnica más utilizada en 
monitorización acuática. Consiste en la toma de muestras representativas, con una 
frecuencia establecida y en puntos específicos donde, por las actividades que se 
desempeñan, se puede intuir la presencia de las especies que se desean monitorizar. 
Una vez llevado a cabo, las muestras son transportadas al laboratorio para su análisis. 
Operando de esta forma, se obtienen de forma precisa los niveles de los compuestos 
de interés en un punto y un tiempo determinado [3]. Esta es la metodología 
recomendada y validada en la mayoría de directivas, normas y procedimientos para el 
análisis, y se aplica de manera rutinaria en la mayoría de laboratorios 
medioambientales. Sin embargo, el muestreo por puntos es caro, requiere mucho 
tiempo y presenta un gran número de desventajas en aquellas situaciones en las que 
se producen grandes variaciones espaciales y temporales en los niveles de la/s 
especie/s de interés [4]. Por ejemplo, los niveles de diversos metales (Cr, Cd, Zn y Sn) 
presentes en el río Mass (Holanda) monitorizados de forma continua en la localidad de 
Eijsden [5] muestran una variación temporal de varios órdenes de magnitud (<l.d. 
hasta 19.73 µg L-1
 
 para Cr). A pesar de los inconvenientes, esta técnica es adecuada 
para muestreo en condiciones estáticas, como las existentes en lagos, en las que la 
concentración de una especie apenas varía con el tiempo. 
Para minimizar los errores asociados a la variabilidad temporal y a la frecuencia de 
toma de muestra, se han desarrollado estaciones automáticas de muestreo en las que 
se recoge un volumen de muestra determinado con una frecuencia establecida. Tras 
un tiempo de funcionamiento fijado por el usuario, se obtiene una muestra compuesta 
cuyo análisis refleja la concentración media durante el periodo de muestreo. La 
aplicación de este tipo de sistemas tiene particular interés en aquellas localizaciones en 
las que se producen episodios intermitentes de contaminación causantes de 
importantes daños ecológicos y/o económicos como por ejemplo puntos de descarga 
de efluentes industriales o agrícolas, plantas de tratamiento de residuos o aguas, o 
bien para la monitorización de agua de lluvia [6, 7]. Sin embargo, el uso de estaciones 
de muestreo favorece la pérdida de los compuestos más hidrofóbicos que se 
encuentran en muy baja concentración en el medio acuoso debido a la ausencia de un 
medio colector que favorezca su estabilización y preconcentración [4], utilizan una 
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instrumentación cara que requiere conexión eléctrica, así como una localización 
segura, lo cual no favorece su uso en análisis de rutina. 
 
Un problema añadido en el muestreo por puntos es que se favorecen transformaciones 
de la especies durante el transporte y almacenamiento de las muestras [8] a pesar del 
uso de aditivos para el mantenimiento de la integridad de las especies. Además, en la 
mayoría de los casos las especies de interés se encuentran en el medio acuático en tan 
baja concentración, que hacen necesario el procesamiento de grandes volúmenes de 
muestra para poder efectuar el análisis junto a una etapa de preconcentración previa. 
Esta baja concentración puede disminuir durante el almacenamiento de la muestra 
debido a la absorción de los mismos en la materia en suspensión o materia orgánica 
disuelta presente en el agua, o incluso en las propias paredes del contenedor. Para 
evitar pérdidas se deben seleccionar unas condiciones de almacenamiento adecuadas 
en cuanto a la naturaleza del recipiente, temperatura, luz, tiempo, necesidad de 
adicionar conservantes en función del análisis que se vaya a realizar, etc.  
 
A pesar de estas desventajas, los programas de muestreo por puntos son aún 
extensamente aplicados en los focos de descarga de contaminantes al agua así como 
en el muestreo de agua de lluvia. Esta es la estrategia que más se utiliza actualmente 
en el muestreo de mercurio y compuestos organoestánnicos en aguas. El tipo de 
contenedor, la temperatura y la ausencia de luz son parámetros de gran importancia 
para la preservación de especies [9-11]. También se recomienda el uso de resinas que 















II.3. Muestreo biológico 
 
Todos los organismos viven en equilibrio con el medio que les rodea, por ello, la 
relación existente entre las condiciones ambientales y el estado de las especies que 
habitan en ese medio permite monitorizar la calidad química y biológica del mismo. La 
fauna acuática constituye un depósito para los contaminantes vertidos al medio, lo que 
permite determinar la fracción biodisponible de un contaminante a lo largo del tiempo. 
Por lo general, los organismos vivos son utilizados como bioindicadores o bien como 
biomonitores [15].  
 
Existen tres tipos de bioindicadores: de exposición para la detección de una sustancia 
exógena y/o sus metabolitos, de efecto con el que se miden los efectos bioquímicos, 
fisiológicos o alteraciones relacionadas con la interacción con una sustancia exógena y 
de susceptibilidad que indican la capacidad inherente o adquirida por un organismo 
para responder a una sustancia específica. Así por ejemplo, la contaminación por 
metales pesados en el medio acuático se refleja a nivel celular mediante la síntesis de 
proteínas de estrés térmico HSP (Heat Shock Proteins) [16], la inducción de 
metalotioneínas [17] como mecanismo de protección celular y mediante el estudio de 
cambios en el tamaño y número de lisosomas debido a la acumulación de xenobióticos 
[18]. En el caso de compuestos organoestánnicos, un claro ejemplo de bioindicador de 
efecto es la aparición de alteraciones genitales en gasterópodos y malformaciones en 
las conchas de determinados moluscos [19]. Con frecuencia se emplea el organismo 
completo para detectar la presencia de contaminantes en el medio. En este caso la 
biomonitorización está basada en la cuantificación de las especies acumuladas debido a 
un proceso de partición entre el medio que le rodea y su tejido lipídico. 
 
Existen dos tipos de estrategias de muestreo biológico: activa y pasiva. La primera 
consiste en seleccionar las especies adecuadas para el muestreo en un punto y 
trasladarlas al área que se quiere monitorizar y la segunda consiste en recoger a las 
especies en su hábitat natural [20]. 
 
La principal ventaja del muestreo biológico frente al muestreo por puntos es que se 
favorece la determinación de contaminantes que se encuentran en muy baja 
concentración, la monitorización es continua y efectiva durante el tiempo de exposición 
del organismo, por lo que la información que proporciona no está basada en una 
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medida puntual, y además, es un proceso barato y capaz de preservar la naturaleza de 
los analitos durante el transporte de la muestra. Sin embargo, el uso de organismos 
presenta una serie de inconvenientes: las especies seleccionadas para el muestreo 
pueden sobrevivir solo en su hábitat; muchos compuestos no pueden monitorizarse 
debido a que son metabolizados y la bioacumulación varía entre individuos de una 
misma especie ya que se ve afectada por el tamaño, edad, sexo, porcentaje de grasa, 
etc. Hay que resaltar que la extensión en que se produce la acumulación de una 
especie depende de sus propiedades físico-químicas, por lo que cuanto más lipofílica 
sea, en mayor extensión y velocidad son retenidas en los tejidos grasos. 
 
Entre los organismos más utilizados en la biomonitorización del mercurio presente en 
aguas se encuentran pescados de gran tamaño como el atún, pez espada, cazón y 
trucha debido a que la bioacumulación de mercurio y sus especies es mayor en las 
especies que ocupan una posición más alta en la cadena trófica [21]. También se 
utiliza el mejillón debido a su amplia distribución geográfica y a su alta capacidad para 
acumular metales [22]. Desde los años 50 numerosas aves marinas han sido utilizadas 
para la monitorización de los niveles de mercurio en el medio acuático. Los huevos, 
plumas, sangre y tejido blando de garzas y gaviotas son comúnmente empleados con 
estos fines [23]. Se ha propuesto el uso de mamíferos insectívoros como la musaraña 
para la monitorización metálica ya que la amplia distribución de estos roedores en el 
sur-este europeo, junto a su posición en la cadena, sus características metabólicas y 
necesidades alimenticias permiten una mayor acumulación de contaminantes metálicos 
que en otros mamíferos más pequeños [24]. Concretamente ha sido aplicada en el 
estudio de mercurio, plomo y cadmio en el Delta del Ebro [25]. 
 
Los organismos comúnmente utilizados en la biomonitorización de derivados butilados 
de estaño son gasterópodos, principalmente caracoles marinos, junto a mejillón y 
ostras, debido a sus efectos fisiológicos. En el caso de algunos caracoles marinos, el 
TBT alcanza niveles 1000 veces superiores a los que existen en el medio circundante 
[26]. Aunque el efecto de los compuestos organoestánnicos es ampliamente conocido 
en estos organismos, existen pocos estudios sobre la acumulación y las implicaciones 
ecotoxicológicas a lo largo de la cadena alimenticia [27]. Investigaciones realizadas en 
áreas costeras con gran actividad industrial y naval han demostrado la presencia de 
niveles de derivados butilados de estaño superiores a 5000 ng g-1 en cetáceos que se 
alimentan de peces [28]. La presencia de compuestos organoestánnicos se ha 
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determinado en anguilas [29], marsopa, platija, bacalao, arenque [30], delfin y atún 
[31]. Aves acuáticas como el cormorán, pato, gaviotas e incluso cisnes [30] también 
han sido empleadas como bioindicadores para la monitorización de compuestos 
organoestánnicos. Estos compuestos tienden a acumularse principalmente en hígado y 
riñón, mientras que aparecen en menor nivel en el tejido lipídico. Este hecho parece 
indicar que existe una mayor afinidad por las proteínas que por las grasas [28], y por 
tanto un comportamiento y distribución análoga a los derivados orgánicos de mercurio. 
La información en relación a la presencia de derivados fenilados de estaño en niveles 
superiores de la cadena trófica es aun más escasa, aunque en estudios realizados en el 




























II.4. Muestreo pasivo 
 
Los sistemas de muestreo pasivo han sido desarrollados en un intento de proporcionar 
una técnica capaz de monitorizar de forma continua los niveles de determinados 
contaminantes en el agua, evitando los inconvenientes derivados del uso de 
organismos vivos y de las técnicas de muestreo por puntos. El muestreo pasivo 
aplicado a aguas presenta una historia más corta que la del muestreo atmosférico, 
donde este tipo de metodología se aplica desde 1970 para la medida de la calidad del 
aire en zonas industriales. En ambos casos el principio por el que se rigen es el mismo: 
el flujo de moléculas desde el medio que se desea muestrear hacia un medio colector 
como resultado de un gradiente de concentración entre ambos [34]. El flujo se 
mantiene hasta que se alcanza el equilibrio o bien hasta que la sesión de muestreo es 
finalizada por el usuario. Las especies que se desean monitorizar, quedan atrapadas o 
retenidas dentro del medio colector o fase aceptora, y son posteriormente desorbidas y 
analizadas. Este tipo de dispositivos permiten una monitorización continua del medio 
circundante incluso si éstas se encuentran a nivel de trazas o ultratrazas.  
 
Dependiendo del diseño del muestreador, la masa acumulada puede reflejar la 
concentración de una especie en equilibrio con el muestreador o bien la concentración 




II .4.1. Muestreadores pasivos para aire 
 
El muestreo pasivo fue utilizado por primera vez en 1927 para la determinación 
semicuantitativa de CO [35], pero no fue hasta 1973 cuando se introdujeron 
muestreadores capaces de determinar NO2 [36] y SO2 [37] cuantitativamente en aire. 
Desde entonces se han publicado un gran número de artículos relacionados con el 
desarrollo de muestreadores pasivos para la monitorización atmosférica. De forma 
general, e independientemente de que estén basados en mecanismos de difusión o de 
permeación, estos muestreadores se clasifican en dos grupos según su diseño: En 
forma de tubo o en forma de caja o disco [34]. El mecanismo de muestreo es similar 
para ambos tipos de muestreadores: una vez expuestos al medio de muestreo, los 
analitos alcanzan el medio colector bien por difusión a través de una capa de aire 
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estática contenida en el muestreador, cuyo volumen se encuentra bien definido, o 
mediante permeación a través de una membrana porosa. 
 
En general, los muestreadores basados en difusión presentan un diseño en forma de 
tubo, en el que la fase aceptora se encuentra en el interior de un tubo o capilar 
inertes. El espacio disponible entre el extremo del tubo y la fase aceptora presenta una 
longitud fija (L) y es lo que se llena del medio muestreado. L es la distancia que debe 
recorrer el analito a muestrear para alcanzar la fase aceptora lo que define la velocidad 
de muestreo [38]. En el caso de los muestreadores en forma de caja o disco se 
obtienen mayores velocidades de muestreo ya que poseen una superficie de contacto 
mayor y una distancia de difusión más pequeña. En general estos muestreadores están 
basados en mecanismos de permeación, aunque también se han desarrollado 
muestreadores de difusión en los que se introduce una membrana microporosa para 
separar el medio colector del aire circundante. La Figura 2 muestra de forma 












































Figura 2 Esquema de un muestreador de difusión en forma de tubo (a) y de un 
muestreador basado en permeación en forma de disco (b) 
 
 
La Tabla 9 resume las características de los muestreadores de aire comerciales que 















Tabla 9 Resumen de los muestreadores disponibles para la monitorización de aire 
 
Nombre Descripción Analitos 
Extracción de las 
especies 
Tipo aire monitorizado Ref. 
PIMS 
Tubo de polietileno 
con una disolución de 










Cilindro poroso con 
un cartucho 
absorbente 
BTX, VOCs, aldehidos, 
gases anestésicos, NO2, 
SO2, O3
Desorción térmica 
, HF, HCl 
Ambiental, laboral, 




Cilindro de vidrio con 
carbono activo  








Tubo abierto y relleno 











Tabla 9 Continuación 
 
Nombre Descripción Analitos 







con carbono activo  
VOCs Desorción térmica 
Industrial, ambiental y 




Tubo vidrio con capa 
polimérica de acetato 
de etileno y vinilo 






















II .4.2. Dispositivos de muestreo pasivo acuático 
 
Aunque presentan una historia más corta que en el caso de la monitorización 
atmosférica, el número de publicaciones relacionadas con el desarrollo de 
muestreadores pasivos acuáticos ha aumentado entre un 30-40 % desde las dos 
primeras publicadas en 1987 [48], lo cual demuestra la progresiva incorporación de 
esta metodología dentro de las técnicas de muestreo convencionales. Los primeros 
dispositivos tenían como objeto la monitorización de compuestos inorgánicos disueltos 
presentes en aguas superficiales y en la interfase sedimento agua [49-52]. 
Posteriormente, Södergren desarrolló un dispositivo para la monitorización de 
compuestos orgánicos apolares en aguas haciendo uso de una membrana de diálisis 
hidrofílica rellena de hexano [48]. Este sistema, que mimetiza el proceso de 
bioacumulación de compuestos orgánicos apolares, constituyó la base para otros 
nuevos dispositivos, dando lugar a un mayor desarrollo y consolidación del muestreo 
pasivo para polutantes de naturaleza orgánica frente a las especies inorgánicas. En los 
siguientes apartados se describen los principales muestreadores pasivos aplicados con 
fines cuantitativos en monitorización acuática para especies orgánicas e inorgánicas 
separadamente. Las Tablas 10 y 11 resumen los nombres, características y 
aplicaciones de los dispositivos disponibles para compuestos orgánicos e inorgánicos 
respectivamente. 
 
II.4.2.1. Muestredores pasivos para compuestos orgánicos 
 
 Tubos de diálisis rellenos de disolvente: Tal como fue mencionado, en 1987 
Södergren desarrolló el primer muestreador aplicado a la monitorización acuática [48]. 
El dispositivo consistente en un tubo de diálisis en cuyo interior se depositan 3 mL de 
hexano, permitía la acumulación de aquellas especies con un tamaño inferior a 1000 
Da imitando así los procesos de difusión a través de la membrana celular en 
organismos acuáticos. Este sistema, a pesar de su sencillez y bajo coste, presenta una 
aplicabilidad limitada debido a la naturaleza hidrofílica de su membrana, la cual impide 
la difusión de compuestos muy hidrofóbicos como algunos PCBs, mientras que permite 
el muestreo de otras especies menos apolares como el hexaclorociclohexano y 
ciclofenoles [53]. Aunque no es muy utilizado en la actualidad, es digno de mención 
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debido a que constituyó un modelo para las siguientes generaciones de 
muestreadores. 
 
 Membranas semipermeables (Semipermeable Membrane Devices, SPMDs): Este 
muestreador fue desarrollado por Huckins y col. y consiste en un tubo de polietileno de 
baja densidad relleno con aproximadamente 1 mL de trioleina. La barrera de difusión 
está constituida por un material de naturaleza hidrofóbica, no poroso y que presenta 
unas cavidades con un tamaño de aproximadamente 1 nm. Estas características 
permiten una exclusión por tamaños ya que impide la acumulación de moléculas de 
gran tamaño así como de aquellas adsorbidas en coloides y ácidos húmicos. Tampoco 
son susceptibles de acumulación compuestos iónicos o metales, por lo que solo 
difundirá la fracción disuelta de polutantes de naturaleza hidrofóbica. La trioleina 
presenta una gran afinidad por aquellas especies con una constante de partición 
octanol-agua Log KOW
 
 > 3 [49]. La primera publicación al respecto apareció en 1990, 
desde entonces se han publicado más de 200 estudios lo que certifica el alto grado de 
consolidación del SPMD como el muestreador para sustancias orgánicas. Desde el 2002 
se encuentra disponible una guía que detalla el manejo y aplicación del muestreador 



























Debido a que estos dispositivos mimetizan el proceso de bioacumulación, Følsvik y col. 
[55, 56] evaluaron el uso del SPMD para la monitorización de compuestos 
organoestánnicos. Los muestreadores fueron expuestos junto a mejillones de 4 a 12 
semanas en diversos puntos de la costa de Noruega y se tomaron muestras de agua 
para comparar los resultados. Los compuestos organoestánnicos acumulados fueron 
extraídos con ciclohexano-diclorometano y determinados mediante GC-AES tras su 
derivatización con NaBEt4
 
. Los resultados muestran una acumulación eficiente para 
TBT y DBT, mientras que MBT no se acumula. Para los dos compuestos muestreados 
se observa una buena correlación entre los niveles encontrados en el SPMD y en las 
muestras de mejillón y en las de agua. El muestreador permite el análisis cualitativo de 
TBT y DBT pudiendo establecer si existen gradientes de concentración en áreas 
próximas. 
 Dispositivo para el muestreo integrado de compuestos orgánicos polares (Polar 
Organic Chemical Integrative Sampler , POCIS): Como su nombre indica, este 
muestreador se aplica a la monitorización de contaminantes de naturaleza hidrofílica 
como pesticidas, drogas, esteroides, hormonas, antibióticos, etc. por lo que ofrece 
información de la fracción disuelta, y por tanto biológicamente disponible de estos 
compuestos. Este dispositivo desarrollado por D. A. Álvarez [57, 58], consiste en una 
fase aceptora sólida dispuesta entre dos membranas de difusión de poliétersulfona. La 
naturaleza del material colector varía en función de las propiedades fisicoquímicas del 
compuesto o grupo de compuestos que se deseen monitorizar, siendo dos las 
configuraciones más utilizadas hasta el momento:  
• Una configuración genérica que contiene la mezcla de tres adsorbentes en fase 
sólida (Isolute ENV + poliestetirenodivinilbenceno + Ambersorb 1500) y se 
aplica para la monitorización de pesticidas, hormonas sintéticas y otros 
compuestos orgánicos solubles en agua. 
• La configuración aplicada a fármacos que contiene un único material 
adsorbente (Oasis HLB). 
 






Figura 4 Esquema del muestreador POCIS 
 
La aplicación de este muestreador permitió la detección de 29 de los 46 pesticidas 
habitualmente monitorizados en Dinamarca [59] y la identificación de atrazina, 
hidroxiatracina y cafeína en el río Missouri [60]. Además, también ha sido aplicado 
recientemente para la monitorización de disruptores endocrinos en el río Ouse (UK) 
[61] y en aguas próximas a la costa griega [62]. 
 
 Microextracción en fase sólida (Solid Phase Microextraction, SPME): Esta 
metodología fue desarrollada por Pawlisyn y col. [63] como alternativa a los métodos 
de extracción líquido-líquido y en fase sólida. El medio colector consiste en una capa 
fina de un polímero depositada sobre una fibra de sílice. El equilibrio se alcanza tras un 
tiempo de exposición de la fibra, que varía desde unos minutos a media hora en 
función del compuesto, tras el cual las especies retenidas son desorbidas térmicamente 
en el propio inyector del cromatógrafo de gases en el que se va a llevar a cabo la 



























Figura 5 Esquema muestreador SPME 
 
El muestreo se puede llevar a cabo de dos formas, directo mediante inmersión de la 
fibra en el medio, o bien indirecto en el que la fibra se expone en el espacio de cabeza 
del recipiente cerrado. Esta técnica, unida a una reacción de derivatización, ha sido 
ampliamente utilizada para la preconcentración y análisis tanto de mercurio como de 
organoestánnicos. 
 
 Recubrimiento absorbente en el interior de una membrana (Membrane Enclosed 
Sorptive Coating, MESCO): Este muestreador con una tecnología análoga al SPME se 
aplica a la monitorización de compuestos orgánicos apolares. La fase aceptora es una 
barra agitadora utilizada en extracción sólido-líquido (Stir Bar Sorptive Extraction 
(SBSE)) o bien en una barra de silicona, en el interior de una membrana de celulosa 
regenerada [64]. El espacio entre ambas fases se rellena de aire o bien de agua. El 
dispositivo presenta un tamaño muy reducido, y además no es necesario el uso de 
disolventes para la extracción, ya que se puede llevar a cabo una desorción térmica de 
las especies acumuladas directamente en el cromatógrafo de gases. La Figura 6 
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Figura 6 Esquema del muestreador MESCO 
 
A pesar de sus reducidas dimensiones, este muestreador presenta una sensibilidad 
comparable a la de otros dispositivos de mayor tamaño, ya que se minimizan las 
pérdidas de analito pues toda la masa muestreada es determinada en el cromatógrafo 
de gases. 
 
 Dosímetro cerámico: Presenta un tubo cerámico como barrera de difusión en 
cuyo interior se aloja la fase aceptora que consiste en bolitas cubiertas por un material 
adsorbente [65]. Este muestreador se ha aplicado eficazmente a la monitorización de 
BTEX y naftaleno en aguas subterráneas utilizando como fase aceptora Dowex 
Optipore L-493 [66]. Empleando este material colector junto a teflón como barrera de 
difusión se consigue un muestreo eficiente durante al menos 90 días. El dosímetro 
también se aplica a la monitorización de PAHs utilizando Amberlita IRA-743 como fase 

























Figura 7 Esquema del Dosímetro cerámico 
 
 Bolsas de polietileno (Polyethylene Diffusion Bags, PDBs): El muestreador 
presenta una membrana de polietileno de baja densidad sellada y en forma cilíndrica 
rellena con agua desionizada. Se aplica al muestreo de compuestos orgánicos volátiles 
(VOCs) en aguas subterráneas ya que estos compuestos difunden a través de la 
membrana hacia el agua desionizada hasta que se alcanza el equilibrio lo que 
generalmente ocurre tras dos semanas de exposición en el acuífero [67]. Los PDBs 
minimizan las pérdidas de los VOCs monitorizados, lo cual supone una gran ventaja 
con respecto a otras técnicas aplicadas al muestreo de este tipo de sustancias [68]. La 



































Figura 8 Esquema del muestreador PDBs 
 
 Muestreador pasivo de preconcentración “in situ” (Passive In Situ Concentration 
Extraction Sampler PISCES): Se aplica principalmente al análisis de PCBs y consiste en 
un tubo de metálico en forma de T relleno de hexano y recubierto por una membrana 
de polietileno en los dos laterales enfrentados del tubo [69]. Es simple y de bajo coste 
de fabricación, pero presenta una relación área-volumen muy pequeña y pierde la fase 




































II.4.2.2. Muestredores pasivos para compuestos inorgánicos 
 
 Diálisis “in situ”: Es un sistema de muestreo que consiste en una membrana de 
diálisis a través de la cual difunden aquellas especies con un tamaño adecuado al 
diámetro de poro de la membrana, las especies son retenidas por el medio colector, 
que para este muestreador es un pequeño volumen de agua. Este dispositivo se aplica 
a la especiación de metales traza. Dado que el muestreo está basado en exclusión por 
tamaños, aquellos metales unidos a coloides o materia orgánica no son muestreados 
[70]. 
 
Una alternativa al dispositivo anterior consiste en sustituir el agua por una resina 
quelatante con una alta afinidad por las especies a muestrear. En estas condiciones la 
velocidad de difusión es proporcional a la concentración de metal presente en el medio 
[71]. Utilizando Chelex-100 como medio colector se ha conseguido muestrear la 
fracción soluble de Cd, Pb y Zn mimetizando el proceso de intercambio de metales a 
través de la membrana celular, con una reproducibilidad mayor que la proporcionada 












Dispositivos de membrana líquida soportada (Supported Liquid Membrane Devices, 
SLMDs): Este muestreador consiste en una mezcla insoluble en agua formada por un 
disolvente orgánico de cadena larga, generalmente ácido oleico, y un agente 
complejante capaz de formar complejos estables con las especies iónicas disueltas, 
inmovilizado en una membrana o bien en el interior de un tubo generalmente 
polietileno de baja densidad. El transporte de los iones metálicos desde el agua está 
basado en un gradiente de concentración, cuyo resultado es el flujo controlado de la 
mezcla complejante hacia la superficie de la membrana en contacto con el medio por 
permeación lo cual favorece la formación de quelatos con los metales disueltos. Estos 
quelatos presentan una elevada constante de estabilidad y una baja solubilidad en 
agua [73]. Este muestreador se ha aplicado a la monitorización de Cd, Co, Cu, Ni, Pb y 















Figura 10 Esquema del muestreador SLMD: (a) Esquema del mecanismo de 
acumulación, R= grupo alquílico de 8 a 12 átomos de carbono, Ca2+  y M2+
 
 = ion 
metálico. (b) Imagen del muestreador. 
 Gradiente de Difusión en Capa Fina (Diffusive Gradient in Thin Films, DGT): 
Este dispositivo desarrollado por Davison y col. [77] consta de dos geles, uno que 
contiene una resina inmovilizada, y un gel de acrilamida hidratada que permite la 
difusión de los iones. Sobre éste último se dispone una membrana de 0.45 µm que 
separa ambos geles del medio circundante. Todo el sistema se aloja en el interior de 
















M + 2 M + 2 
M + 2 
Ca +2 
O R N OH 
R N OH 














un cuerpo de plástico. El transporte se produce debido a un gradiente de 
concentración a través de la capa de difusión con la subsiguiente acumulación en la 
resina. Este muestreador se ha aplicado con éxito para la determinación de trazas 
metálicas en agua dulce, agua marina [78], flujos de especies metálicas en suelos [79] 
y sedimentos [80] e incluso en agua ocluida [81]. La Figura 11 muestra el dispositivo 












Figura 11 (a) Esquema del muestreador DGT: a. prefiltro, b. hidrogel, c. gel que 
contiene el agente quelatante, d. cuerpo de plástico. (b) Imagen del DGT 
 
 
La resina comúnmente aplicada es Chelex-100 cuyo agente quelatante son grupos 
iminoacetato lo que favorece la monitorización de metales di- y trivalentes (Cd, Cu, Fe, 
Ni, Zn y Mn). El empleo de otras resinas quelatantes como Spheron-Tiol junto a un gel 
de agarosa como medio difusor permite la aplicación del DGT al muestreo de Hg en 
agua [82]. Además el uso de diferentes fases aceptoras permite muestrear no sólo la 
fracción disuelta sino otras fracciones metálicas presentes en el medio [83]. 
 
 Muestreador pasivo de mercurio (Passive Integrative Mercury Sampler, PIMS): 
Aunque este muestreador fue diseñado para el muestreo atmosférico de mercurio, se 
ha aplicado a la determinación de mercurio elemental disuelto en agua. El dispositivo 
está formado por un tubo de polietileno de baja densidad que contiene una mezcla de 
nítrico al 10% y 1 mg L-1 de una disolución de oro [39], la cual es analizada 
directamente mediante vapor frío sin necesidad de una etapa de extracción previa. La 



















Figura 12 Esquema del muestreador PIMS: 1 sellado del tubo, 2 tubo de polietileno, 3 
reactivo estabilizador dentro del tubo, 4 presilla de cuero, 5 barras de acero. 
 
Estudios en laboratorio demuestran un muestreo eficiente en agua con un intervalo de 
linealidad de al menos dos semanas. Estudios en agua marina revelan una menor 
sensibilidad que en agua dulce debido a la formación de cloro-complejos cargados 
negativamente que no son permeables a la barrera de difusión de polietileno. La 
aplicación del PIMS en medio acuático aun requiere de una investigación en 
profundidad para poder diferenciar entre las especies gaseosas disueltas y otras 
especies neutras de mercurio. 
 
Las Tablas 10 y 11 resumen las características de todos los muestreadores descritos, 
para compuestos orgánicos e inorgánicos respectivamente, junto con otros dispositivos 













Tabla 10. Resumen de los muestreadores disponibles para la monitorización de compuestos orgánicos en el medio acuático 
 
















Cuantitativa 1 mes 
No biofouling. Baja 
sensibilidad y pérdidas 
de la fase aceptora 










Cuantitativa 1 mes 
Comercial, datos de 
calibración y alta 
sensibilidad. Biofouling. 
Diálisis con disolventes 












 < 3 
> 2 meses 
Alta sensibilidad, datos 
de calibración, 
versatilidad 
Extracción con disolventes [58-60] 
SPME 
Fibra con 
polímero líquido o 
un adsorbente 
sólido o ambos 








Barato y fácil extracción. 
Baja sensibilidad. Fácil 
automatización. 







Tabla 10 Continuación 
 

















Cuantitativa 1 mes 
Barato, sencillo. 



































Bajo coste y 
extracción rápida. 
No válido para 
semivolátiles 







PCB Cuantitativa 2 semanas 
Barato, sencillo. 
Baja sensibilidad.  







Tabla 10 Continuación 
 
Nombre Descripción Analitos Información Tiempo exposición Características 




Carbono activo en 
cuerpo acrílico 
BTEX y atracina Cuantitativa > 2 meses 
No necesita calibración, 
diseño robusto. Baja 
sensibilidad y selectividad 
Extracción con disolventes [85] 
SPATT 
Resina sintética en el 




Cuantitativa 1 semana 
Selectivo, minimiza efecto 
matriz e incertidumbres del 
análisis de toxinas 
Extracción con disolventes [86] 
Gaiasafe 




metales y aniones 
Screening 2 días a 2 meses 
Sencillo, aplicado a la 
purificación del agua Extracción con disolventes [87] 
TRIMPS 
2,2,3-trimetilpentano 
en una membrana 
de polietileno 
Pesticidas Cuantitativa 1 mes 
Fácil limpieza y análisis. 
Inconveniente: fase 
aceptora difunde 








Tabla 11 Resumen de los muestreadores disponibles para la monitorización de compuestos inorgánicos en el medio acuático 
 









Membrana diálisis con 
resina quelatante 
Cd, Pb y Zn Cuantitativa 21 días 
Basado en equilibrio. Alta 
preconcentración. Respuesta 
a fluctuaciones ambientales. 









de metales traza 











materiales aceptores. Difícil 
preparación 




Dos capas de acrilamida, 
una contiene al aceptor y 
otra membrana de 
difusión 
Metales pesados 
(Hg, Cd, Cu, Zn), 





Versátil y bien documentado. 
Difícil preparación 










Semanas-meses Alteración de la membrana.  





Tubo polietileno con 
disolución ácida  
Metales divalentes 
Preconcentración, 
muestreo in situ, 
fracción lábil 
Días-semanas - Extracción en medio ácido [74] 
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II.5. Aspectos cinéticos y termodinámicos del muestreo 
 
La fuerza motriz responsable de la acumulación en un sistema de muestreo pasivo es 
la diferencia de afinidad de las especies que se van a monitorizar entre el medio 
acuático y la fase aceptora seleccionada. Por lo tanto, el muestreo se puede describir 
en términos de distribución controlada entre dos compartimentos: la fase colectora del 
muestreador y el medio externo. A lo largo de este proceso de partición el analito se 
encuentra con una serie de barreras (capa de agua estacionaria en torno al 
muestreador, película de crecimiento biológico, membrana de difusión e interfase 
membrana de difusión-fase aceptora) a través de las cuales debe difundir e interactuar 
hasta alcanzar la fase colectora. La Figura 13 muestra el perfil de concentración del 



















1 Biofilm, 2 Membrana de difusión, 3 Membrana aceptora 
 
Figura 13 Representación esquemática del perfil de concentración de un analito en las 






Este mecanismo general varía en función del muestreador. Por este motivo se han 
desarrollado una gran variedad de modelos para explicar la cinética del muestreo sin 
los cuales no se podría relacionar la cantidad de contaminante acumulada con su 
concentración ambiental. En este caso se va a hacer uso del modelo desarrollado por 
Huckins y col. [89] para los muestreadores SMPDs rellenos de trioleina, ya que los 
conceptos e hipótesis establecidas para su desarrollo son extrapolables a otros 
dispositivos entre los que se encuentra el muestreador objeto de la presente tesis 
(Chemcatcher). 
 
El flujo de masa ( ji ) de una sustancia a través de una fase (i) es directamente 
proporcional a la diferencia de concentración ( Ci∆ ) entre el inicio y el final de dicha 
fase a través del coeficiente de transferencia de masa ( iκ ): 
 
Ciiji ∆= κ      (1) 
En este modelo se asume que el flujo a ambos lados de la membrana es idéntico, que 
existen equilibrios de absorción y/o adsorción locales en las interfases y que la relación 
entre las concentraciones en la trioleina y en la membrana es próxima al coeficiente de 
partición trioleina-membrana. Con estas premisas, la ecuación diferencial que gobierna 














   (2) 
donde Cs y Cwson las concentraciones de analito en el muestreador y en el agua 
respectivamente, Vs  es el volumen del muestreador, oκ  el coeficiente global de 
transferencia de masa, A  su superficie y Ksw  el coeficiente de partición muestreador-
agua. Ksw  viene dado por el coeficiente de partición trioleina –agua ( Klw ) y 






=    (3) 




++=   (4) 
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donde wκ , bκ , mκ  son los coeficientes de transferencia de masa para la capa de 
agua estacionaria en torno al muestreador, la posible película de crecimiento biológico 
y la membrana, y Kbw  y Kmw  son los coeficientes de partición película biológica-
agua y membrana-agua respectivamente. La ecuación (4) presenta la resistencia global 
de transferencia de masa como suma de la resistencia en cada fase. Si se tiene en 
cuenta que el coeficiente de transferencia de masa es la relación entre el coeficiente 













   (5) 
La solución general para la ecuación (2) si la concentración en el agua (Cw ) es 
constante es : 
 
[ ] )exp()exp(1 etCoetKswCwCs κκ −+−−=   (6) 
Donde Co  es la concentración a t = 0 y eκ  es la constante de disipación de la especie 





oAe == κκ     (7) 
en la que el numerador es la velocidad aparente de muestreo Rs  que representa el 
volumen de agua extraído por unidad de tiempo. Este parámetro es proporcional a la 
superficie del muestreador. 
 















RstKswCwCs exp1    (8) 
 
La representación de la ecuación (8) muestra el perfil de acumulación reflejado en la 
Figura 14, en el que se pueden definir tres posibles estados durante el proceso de 
muestreo [84]. El primero en el que la masa acumulada en el muestreador aumenta 
linealmente con el tiempo, posteriormente se pierde esta linealidad, hasta alcanzar una 
meseta que define el estado de equilibrio. La información obtenida varía dependiendo 
de la región de la curva de muestreo en que nos hallemos. Generalmente se utilizan la 
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Figura 14 Perfil de acumulación de un muestreador pasivo en función del tiempo. 
 
Cuando el tiempo de exposición del muestreador es lo suficientemente largo para 
alcanzar el equilibrio termodinámico entre el medio y la fase aceptora, el término entre 
corchetes es 1 y por tanto la ecuación (8) se reduce a: 
 
KswCwCs ≈      (9) 
 
La estimación de Ksw  mediante estudios de laboratorio permite la determinación de la 
concentración del contaminante presente en el medio muestreado. Para poder aplicar 
este modelo, se debe alcanzar una concentración estable tras un tiempo de respuesta 
conocido. Además, el tiempo de respuesta debe ser inferior a cualquier fluctuación 
producida en el medio circundante. Por tanto, esta clase de muestreadores no 
proporciona información sobre las posibles fluctuaciones en la concentración del 
analito, por lo que esta aproximación al estado estacionario es más adecuada en 
aquellas situaciones en las que la variación temporal en la concentración del analito es 
muy pequeña. Algunos ejemplos de muestreadores basados en el equilibrio son las 



























Samplers) muy utilizados para la monitorización de compuestos orgánicos volátiles 
(VOCs) en agua [90]. 
 
Cuando el tiempo de exposición del muestreador es corto, la concentración en el 
muestreador es mucho menor que el valor que se obtiene cuando alcanza el equilibrio 
( Cs << KswCw ) y la ecuación (8) se simplifica en: 
 
Vs
RsCwtCs =      (10) 
 
Reajustando la ecuación (10), la masa de analito en la fase aceptora se relaciona con 
la concentración del mismo en el medio acuoso mediante la ecuación: 
 
RsCwtMs =      (11) 
 
Si Cw  es constante con el tiempo se denomina fase de acumulación lineal, dado que la 
masa acumulada aumenta linealmente con el tiempo. En el caso en el que Cw  cambie 
con el tiempo el muestreo se denomina muestreo integrado con el tiempo (Time 
Integrative), la masa acumulada es proporcional a la concentración acuosa promediada 
respecto al tiempo (TWA, Time-Weighted Average) [52].  
 
La velocidad de muestreo efectiva ( Rs ) puede ser determinada experimentalmente 
mediante la calibración del muestreador en condiciones controladas y a una 
concentración constante de analito. Conocida esta constante, la estimación de Cw  en 
el medio de muestreo se lleva a cabo a partir de la masa de analito acumulada ( Ms ) y 
del tiempo de exposición. Para la mayoría de los muestreadores que operan en el 
modelo cinético, la velocidad de muestreo no depende de la concentración presente en 
el agua, pero su valor se ve afectado por las condiciones ambientales (temperatura, 
turbulencia y crecimiento biológico). 
 
II .5.1. Calibración del muestreador 
 
La utilización de un muestreador con fines semi- y cuantitativos depende del estudio 
de sus parámetros cinéticos: la velocidad de muestreo y de la constante de disipación. 
Teóricamente, estos parámetros que caracterizan la velocidad de muestreo para una 
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especie determinada, pueden ser estimados mediante correlaciones semi-empíricas 
entre los coeficientes de transferencia de masa, las propiedades físico-químicas de las 
especies y las características hidrodinámicas [91]. Sin embargo, es difícil aplicar este 
modelo debido a la complejidad del flujo acuático en torno al muestreador, aunque 
existen datos bibliográficos que permiten conocer la constante de distribución 
característica para diversas sustancias y fases aceptoras. En la práctica, la 
determinación de los parámetros cinéticos que caracterizan el muestreo se lleva a cabo 
mediante la calibración del dispositivo bajo condiciones de concentración controlada 
[92, 93]. Sin embargo, la cinética del muestreo no solo depende de las características 
físico-químicas de las especies que difunden hacia el muestreador, sino que depende 
del diseño del muestreador y de las condiciones medioambientales, fundamentalmente 
temperatura y turbulencia del agua, así como del crecimiento biológico sobre la 
superficie del muestreador [94]. Por consiguiente, todos estos factores deben ser 
contemplados al diseñar los experimentos de calibración con el fin de obtener una 
caracterización completa del dispositivo. 
 
Existen tres diseños para llevar a cabo la calibración: 
• Diseño estático, en él los muestreadores se exponen en un determinado 
volumen de agua contaminada. Es el método utilizado para la determinación de 
los factores de bioacumulación, y en el caso del muestreo pasivo, se ha 
aplicado a la calibración de SPMDs y en SPME. En este tipo de diseño, la 
acumulación del analito en el muestreador depende, entre otros factores, del 
volumen de agua. Este hecho, unido a que la concentración en el agua decrece 
con el tiempo, mientras que se incrementa en el muestreador, hace que el 
tiempo necesario para alcanzar el equilibrio sea muy bajo contrariamente a lo 
que sucede en condiciones reales. 
• Diseño estático con renovación de la concentración de analito, que se aplica 
cuando en el modelo estático la disminución de la concentración en el agua es 
muy rápida, o bien cuando es difícil mantener la concentración constante en un 
dispositivo de flujo. En este diseño la concentración del agua se mide, al 
menos, al inicio y al fin de la renovación. Las curvas de acumulación se llevan a 
cabo cuando las cantidades de analito eliminadas del agua sean debidas solo a 
la absorción del muestreador. 
• Diseño de flujo, en él se asegura una concentración aproximadamente 
constante en el agua debido al aporte continuo de una disolución de analito/s y 
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agua al medio de exposición, con una velocidad de renovación del agua 
superior a la velocidad de muestreo de todos los muestreadores sumergidos. 
Para evitar el efecto de la absorción por parte de los componentes del sistema 
sobre la concentración del agua, el dispositivo de calibración se deja equilibrar 
con el agua antes de introducir los muestreadores. Cuando se mantiene una 
concentración constante a lo largo del periodo de calibración, la velocidad de 
muestreo y el coeficiente de partición muestreador-agua se obtienen mediante 
la ecuación (8). 
 
II .5.2. Factores que afectan al muestreo 
 
En general, el factor que limita el intercambio de masa entre el agua y el muestreador 
es el paso desde el medio a la fase aceptora a través de la barrera de difusión, o bien 
a través de la interfase entre la masa acuática y la membrana de difusión. Por tanto, 
cualquier parámetro que afecte al espesor de la interfase agua-membrana o bien a la 
propia membrana de difusión produce un efecto significativo en la cinética del 
muestreador. 
El diseño del muestreador también juega un papel muy importante en la cinética de 
muestreo. Para obtener una información cuantitativa, el sistema debe poseer un área y 
espesor de difusión constantes, no se deben producir fenómenos de convección a lo 
largo de la barrera de difusión y además la concentración sobre la superficie de la 
membrana aceptora debe ser nula para lo cual se debe seleccionar un material con 
una elevada afinidad por la/s especie/s a monitorizar. En relación a la membrana de 
difusión, existen una amplia variedad de materiales con diferente espesor, tamaño de 
poro y polaridad. Ésta última presenta una gran influencia en la cinética del 
muestreador, ya que se debe seleccionar un material capaz de actuar como barrera 
controlando la velocidad de muestreo, y por otra parte debe permitir una rápida 
difusión de las especies que favorezca una rápida respuesta del muestreador frente a 
fluctuaciones en el medio. Por ejemplo, una sustancia orgánica de naturaleza polar 
presenta una acumulación nula en un muestreador que presente una membrana de 
difusión polimérica de naturaleza apolar [95], por el contrario una especie apolar 
difundirá más rápidamente a través de una membrana de este tipo. Por tanto se debe 
seleccionar un material que presente una cierta afinidad por la/s especie/s para reducir 
la resistencia a la transferencia de masa, aunque el control de la velocidad de 
muestreo se invierte hacia la capa estacionaria de agua en torno a la membrana de 
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difusión y por tanto aumenta el efecto de las variables hidrodinámicas. Además de la 
naturaleza de las membranas aceptora y de difusión, y tal como fue mencionado 
anteriormente, el tamaño y los materiales empleados para la construcción del 
muestreador juegan un papel fundamental en su sensibilidad. 
 
En cuanto a los factores ambientales que afectan al muestreo, generalmente un 
incremento de la temperatura produce un aumento en la velocidad de muestreo, lo 
cual podría ser una consecuencia de una disminución de la viscosidad del agua 
contenida en los poros de la membrana de difusión, favoreciendo el transporte de las 
especies hacia la membrana aceptora [96]. En cuanto a la turbulencia, fluctuaciones en 
la velocidad lineal del agua afectan de forma directa al espesor de la interfase agua-
barrera de difusión lo cual influye en la transferencia de masa de los analitos. Para 
velocidades de flujo en torno a 30 cm s-1 o inferiores, la cinética de intercambio para 
especies con un valor de Log KOW > 4 se encuentra gobernada por la velocidad de 
difusión a través de la capa de agua estática comprendida entre el medio y el 
muestreador [97], triplicándose o incluso cuatriplicando la transferencia de masa 
cuando la velocidad de flujo aumenta 1000 veces (0.03-30 cm s-1). Experimentos 
realizados por Huckins y col. [54] para SPMDs muestran un incremento del 50 % en la 
velocidad del muestreo al pasar de 0.03 a 0.2 cm s-1
 
. 
Por último, otro de los factores que más influyen en la cinética de muestreo es la 
colonización producida por bacterias junto a la flora y fauna característica del medio. 
Este fenómeno crea una capa de material biológico que altera las propiedades de la 
membrana de difusión incrementando su grosor y bloqueando sus poros, lo que 
ralentiza el movimiento de las especies hacia la fase aceptora. Para PAHs, Huckins y 
col. [98] hallaron una reducción en la acumulación entre el 30-70% para SPMDs 
recubiertos con materia biológica tras una exposición de 1 a 4 semanas, con respecto a 
la ausencia de este recubrimiento sobre la membrana de polietileno. El grado de 
colonización de la membrana de difusión depende de las características del ecosistema 
acuático, del tiempo de exposición del muestreador y de la elección del material 
utilizado como membrana de difusión. Existen materiales más propensos al crecimiento 
biológico como el polietileno de baja densidad, o bien más inertes como la 
poliétersulfona [99]. Hasta el momento los intentos de inhibir el crecimiento biológico 
mediante la aplicación de agentes protectores de la membrana de difusión, como el 
nafión, recubrimientos basados en derivados de silicona, polímeros fluorados, resinas 
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epoxi, así como otros polímeros tanto naturales como sintéticos, no han resultado 
satisfactorios [100, 101]. Algunos autores sugieren que con el cálculo de las 
velocidades de muestreo in situ mediante el uso de PRCs (Performance Reference 
Compounds) se consigue compensar el efecto del crecimiento biológico [98, 102]. 
 
Dentro de los factores ambientales mencionados, el efecto de la temperatura sobre la 
velocidad de muestreo es el que se puede corregir con más facilidad debido a que se 
puede controlar a lo largo del período de exposición del muestreador. No es así de 
sencillo para turbulencia y crecimiento biológico dado que no pueden ser medidos in 
situ de forma sencilla. Por ello, se han realizado numerosos esfuerzos para desarrollar 
un método capaz de compensar el efecto de ambas variables sobre los parámetros 
cinéticos resultantes del proceso de calibración del dispositivo. Entre las 
investigaciones realizadas, cabe destacar la propuesta de Booij y col. [97, 98] en la 
que se estima la velocidad de muestreo bajo condiciones de laboratorio y ambientales 
a través de la cinética de disipación de un conjunto de compuestos PRCs añadidos en 
cantidad conocida al muestreador antes de su utilización. Los PRCs actúan de forma 
análoga a un patrón interno cromatográfico, por tanto son especies que no se 
encuentran en el medio y que presentan propiedades físico-químicas análogas a las 
especies que se monitorizan. Este hecho, constituye el fundamento del método 
desarrollado, ya que se considera un intercambio de masa isotrópico donde su 
desorción desde la fase aceptora al medio se verá afectada por las variables 
ambientales en la misma extensión que la acumulación de los polutantes estudiados. 
 
Considerando la ecuación (6): 
 
[ ] )exp()exp(1 etCoetKswCwCs κκ −+−−=  
Para la disipación de un PRC cuya concentración en el medio es 0 ( 0=Cw ) la 
ecuación anterior se reduce a: 
 
)exp( etCoCs κ−=     (12) 
donde Co es la cantidad de PRC adicionada al muestreador y eκ su constante de 
disipación. La determinación de la cinética de intercambio del PRC desde el 






Rse =κ  
siendo Ksw  el coeficiente de partición muestreador-agua y Vs  el volumen del 
muestreador. La cinética de intercambio del PRC puede utilizarse en situaciones reales 
para compensar el efecto de las variables medioambientales siempre que la velocidad 
de disipación del PRC sea lo suficientemente grande como para cuantificar la variación 
en su concentración al inicio y al final de la exposición, y que sea directamente 
proporcional a la velocidad de acumulación de la especie monitorizada (intercambio 
isotrópico). Aplicando este principio se puede calcular la velocidad de muestreo in situ 
a través de la cantidad de PRC disipada durante el muestreo. Además, el alto 
desarrollo y uso de la espectrometría de masas en la mayoría de los laboratorios 
permite el uso del marcaje isotópico de los elementos monitorizados como PRCs [103]. 
 
Este método tiene una limitación, ya que hasta el momento solamente es aplicable 
para aquellos compuestos con Log Kow entre 4.5-6, ya que éstos poseen una 
velocidad de disipación adecuada [52]. Aunque se ha intentado extrapolar esta 
metodología a un mayor intervalo de Log Kow utilizando modelos matemáticos, aun no 
existen publicaciones que soporten dichos modelos. En el caso de muestreadores 
aplicados a los compuestos hidrofílicos, como el POCIS que se utiliza para la 
monitorización de compuestos orgánicos polares con Log Kow
 
 ≤ 3 [52], no se produce 
un intercambio isotrópico entre la absorción y la disipación debido a una diferencia 
entre los mecanismos de retención de los compuestos en la fase aceptora con respecto 
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La actualización de la información relativa a los principales contaminantes de 
naturaleza orgánica e inorgánica, y el aseguramiento de la calidad de los resultados 
ofrecidos son dos de los objetivos primordiales de la legislación Europea en materia de 
aguas. En la actualidad existen técnicas instrumentales de determinación cuantitativa 
que aseguran el control de la calidad analítica de los resultados ofrecidos por los 
laboratorios. Sin embargo, este hecho no es extrapolable a la toma de muestra. La 
toma de muestra constituye el punto de partida de todo análisis y cualquier error 
cometido en este paso no puede ser corregido a posteriori. Actualmente, la 
metodología más extendida para el muestreo de aguas es el muestreo por puntos. Sin 
embargo, este tipo de estrategia proporciona información del instante en que se toma 
la muestra y, para aquellas especies que se encuentran en muy baja concentración, la 
recogida de grandes volúmenes de agua es necesaria para superar los límites de 
detección de las técnicas utilizadas.  
 
Dentro de las metodologías que se están desarrollando en la actualidad se encuentran 
las técnicas de muestreo pasivo. La reciente aplicación del muestreo pasivo constituye 
una buena herramienta para la consecución de los objetivos de calidad y control 
plasmados dentro de la Directiva Marco Europea de Aguas 2000/60/EC. 
 
En el marco del proyecto europeo STAMPS (nº contrato EVK1-CT-2002-00119) 
“Standarised Aquatic Monitoring by Passive Sampling” ejecutado entre 2002-2006, se 
desarrollan, amplían y mejoran las prestaciones y el uso del muestreador pasivo 
Chemcatcher para la determinación de una gran cantidad de contaminantes orgánicos 
en agua.  
 
Los objetivos globales fijados en el presente trabajo han sido el desarrollo, la 
calibración y la aplicación “in situ” del muestreador pasivo Chemcatcher para la 
monitorización y determinación de mercurio y compuestos organoestánnicos en aguas 
continentales y marinas de la Unión Europea.  
 





1. Selección de una fase colectora, con afinidad por las especies de interés, disponible 
dentro de los absorbentes comúnmente utilizados en extracción en fase sólida. 
2. Selección de la membrana de difusión entre el medio colector y el medio acuático. 
El material elegido debe presentar afinidad por los analitos extrayéndolos del medio 
acuático, pero por otra parte, debe favorecer la difusión de los mismos a la fase 
aceptora en el menor tiempo posible. 
3. Desarrollo y validación de la metodología analítica que permita la monitorización de 
las especies de interés preconcentradas en las membranas. 
4. Calibración del muestreador seleccionado para mercurio y para los compuestos 
organoestánnicos mono-, di-, tributilestaño y trifenilestaño, reproduciendo en el 
medio de calibración las condiciones medioambientales que puedan aparecer en el 
medio acuático natural, fundamentalmente en lo que respecta a la temperatura y la 
turbulencia. 
5. Empleo del muestreador en diversos medios acuáticos europeos y comparación de 




















El metilmercurio se acumula fundamentalmente en sedimentos y tejidos biológicos, y 
no es usual encontrarlo en las aguas contaminadas por Hg2+. Sin embargo, debido a su 
alta capacidad de bioacumulación y a su extremada toxicidad, la aplicación de un 
dispositivo de muestreo capaz de preconcentrar metilmercurio de forma análoga a un 
organismo acuático se considera de gran interés para la monitorización de esta 
especie. 
 
III.1 Estudio de las membranas aceptoras y procedimiento de extracción 
 
Considerando la polaridad del metilmercurio se han ensayado las membranas 
quelatante con grupos ácido iminodiacético, C18 y C8, mediante la filtración a vacío de 
una disolución que con 100 ng de CH3HgCl (como Hg) y posterior determinación del 
contenido de metilmercurio en el filtrado. La eficiencia de retención obtenida para 5 
réplicas fue nula para la membrana quelatante, del (95 ± 6) % para la membrana C18 
y del (98 ± 3) % para C8. La nula retención de la membrana quelatante frente a 
metilmercurio se debe a la baja afinidad del CH3Hg
+ por el oxígeno unido a un 
carbono, por lo que no cabe esperar que interaccione con los grupos carboxilo 
presentes en el ácido iminodiacético. 
 
En el caso de las membranas de C18 y C8, la retención del metilmercurio se ve 
favorecida debido a su polaridad intermedia, siendo estas fases ampliamente utilizadas 
en forma de cartuchos para la preconcentración de esta especie en muestras de agua. 
Aunque C8 ofrecía unos buenos resultados, los obtenidos mediante la membrana de 
C18 abrieron la posibilidad de utilizar un muestreador conjunto para metilmercurio y 
compuestos organoestánnicos. Por este motivo se descartó el uso de C8 en estudios 
sucesivos. 
 
La posibilidad de un muestreador conjunto, plantea la necesidad de un procedimiento 
de extracción del metilmercurio retenido en la membrana idéntico al aplicado a para los 
compuestos organoestánnicos. La solución extractante fue 8 mL de una mezcla AcOH : 
MeOH (3:1, v / v) agitada durante 10 min en un baño de ultrasonidos. La eficacia de 
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extracción para 100 ng de MeHg+ retenidos obtenida tras la determinación mediante 
ICP-MS para 5 réplicas fue del (92 ± 5) %. 
 
III.2. Elección de las membranas difusión 
 
Se han seleccionado como posibles membranas de difusión: acetato de celulosa (CA), 
poliétersulfona (PS), polietileno (PE) y diálisis (D). Para conocer la capacidad aceptora 
del disco de C18 cuando el analito tiene que atravesar las membranas de difusión, se 
han realizado experimentos en el tanque análogos a los mencionados en el segundo 
trabajo de este capítulo. Para ello se han sumergido en el tanque de calibración 
muestreadores compuestos únicamente por la membrana aceptora de C18 y otros 
formados por la combinación de ésta con las diferentes membranas de difusión 
seleccionadas. De cada tipo de muestreador se sumergieron tres réplicas que fueron 
expuestas durante 48 h a una concentración de metilmercurio de 2 µg L-1 y a 11ºC. 
Tras la exposición, se cuantificó la masa acumulada en la membrana de C18 para el 
cálculo de los factores de acumulación para 48 h de exposición (AF (48)). Este factor se 
obtiene al relacionar la masa acumulada en la fase aceptora y la concentración en el 
agua (MD(t)-M(0) / CW). La Figura 15 muestra los resultados obtenidos para las 
diferentes configuraciones ensayadas a través de los factores de acumulación 
normalizados con respecto al AF(48) obtenido para el muestreador que porta 


























Figura 15 Factores de acumulación normalizados ± ds tras 48 h de exposición para 
las diferentes membranas aceptoras combinadas con la membrana C18. AC: Acetato 
de Celulosa, PS: Poliétersulfona, PE: Polietileno y D: Diálisis. 
 
Los resultados obtenidos permiten descartar a la membrana de polietileno como 
membrana de difusión para metilmercurio ya que constituye una barrera para la 
acumulación. Las membranas de poliétersulfona, acetato de celulosa y diálisis permiten 
la difusión del analito hacia la fase aceptora con una eficacia similar y como era de 
esperar inferior al que se obtiene cuando el muestreador contiene únicamente la 
membrana de C18. Se elige por tanto la combinación AC-C18 para llevar a cabo los 
estudios de calibración ya que es la combinación óptima para la acumulación de los 
compuestos organoestánnicos, lo que hace posible un único muestreador para ambos 
tipos de compuestos. 
 
III.3. Estimación de la velocidad de muestreo (Rs) 
 
Tal como fue indicado en el capítulo II.5.1, la determinación de la velocidad de 
muestreo (Rs) se efectúa a través de la calibración del muestreador en un tanque en el 
que se fijan la concentración de analito, la temperatura y la turbulencia del agua en 
valores fijos y determinados. Al igual que para mercurio y organoestánnicos, la 
concentración de metilmercurio fijada fue de 100 ng L-1 (como Hg) y las condiciones 




























y tres niveles de agitación SL1 (0 rpm), SL2 y SL3 (muestreadores en un carrusel y 
agitación a 40 y 70 rpm respectivamente). Los experimentos se realizaron con 14 
muestreadores los cuales se fueron sacando del tanque tras 2, 5, 8, 11 y 14 días de 
exposición, se procedió a la cuantificación de la masa acumulada (MD (t) - M(0)) y el 
valor obtenido se representó frente al tiempo de exposición obteniendo así la curva de 
calibración. De la relación entre la pendiente de la curva y la concentración en el agua 
se obtuvieron los valores de Rs para cada condición. La Tabla 12 muestra los 
parámetros de regresión y los valores de Rs estimados. La Figura 16 muestra las 
curvas de calibración a 4ºC, 11ºC y 18ºC con nivel de agitación SL3. 
 
Tabla 12 Curvas de calibración y velocidades de muestreo para metilmercurio 
 
Condiciones Pendiente, ng h-1 
Coeficiente 
correlación, r2 
Rs ± CV, L d
-1 
4 
SL2 0.863 0.488 0.017 ± 0.013 
SL3 1.5015 0.599 0.032 ± 0.020 
11 
SL1 0.907 0.464 0.003 ± 0.004 
SL2 -9 x 10-5 0.0122 - 
SL3 0.163 0.515 0.012 ± 0.006 
18 
SL1 0.0842- 0.0889 0.004 ± 0.008 
SL2 0.0618 0.0418 0.002 ± 0.007 
SL3 -0.0413 0.0906 - 
 
Como puede observarse por los coeficientes de correlación obtenidos y los bajos 
valores de Rs, no existe una linealidad de la masa acumulada en el muestreador en 
función del tiempo de exposición. Este hecho parece indicar una unión muy débil del 
metilmercurio a la membrana de C18, cuya afinidad se ve reducida por la temperatura. 
Paralelamente se realizaron estudios de desorción simultáneamente a los llevados a 
cabo para organoestánnicos (MBT, DBT, TBT y TPhT). Para ello se cargan a vacío 500 
ng de metilmercurio en la membrana de C18, se introduce en el muestreador y se 
expone en el tanque en ausencia de analito en el agua y en las mismas condiciones de 
temperatura y turbulencia que en la calibración (4, 11 y 18 ºC, y SL1, SL2 Y SL3). La 












































Figura 17 Curva de desorción de MeHg+ a 11 y 18 ºC para un nivel de turbulencia 
SL2. En el eje de ordenadas se representa la relación entre la masa remanente a 





















A diferencia de los compuestos organoestánnicos y del mercurio en los que la 
desorción tras 14 días de exposición no supera el 30% en ninguna de las condiciones, 
en el caso del metilmercurio se produce una desorción del 100 % a los 12 días para las 
condiciones de mayor temperatura y turbulencia. 
 
A partir de los estudios realizados se puede concluir que el muestreador Chemcatcher 
equipado con una membrana de C18 como membrana aceptora, no se puede emplear 
para la monitorización de MeHg+ en aguas como inicialmente se pensó, debido a su 
capacidad de acumulación en dicha membrana. El desarrollo de un muestreador para 










































Cualquier desarrollo de metodología analítica requiere ser validado para considerar que 
ofrece resultados de calidad para un nivel de confianza dado. La validación de un 
método implica la determinación de parámetros analíticos como precisión, exactitud, 
reproducibilidad, especificidad, % recuperación, límite de detección y de cuantificación, 
linealidad y robustez. En este capítulo se muestran los estudios de control de calidad 
que se han realizado con el fin de validar en su conjunto la metodología analítica 
desarrollada. La validación global implica la validación individual de: 
 
• La metodología de análisis empleada: GC-ICP-MS 
• La metodología de muestreo pasivo con Chemcatcher 
• La normalización legislativa del Chemcatcher. 
 
A continuación se desarrolla el procedimiento de validación seguido en cada uno de 
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IV.1. Validación de la metodología de análisis 
 
La determinación simultánea de mercurio y compuestos organoestánnicos en las 
muestras de agua se ha realizado mediante el acoplamiento GC-ICP-MS y GC-FPD  
 
Para validar la metodología empleada, tanto GC-ICP-MS como GC-FPD se ha 
participado en el ejercicio de intercomparación organizado por la Universidad de 
Oviedo y la empresa ISC-Science en el marco del Proyecto de Investigación titulado “El 
uso de Isótopos Estables y Relaciones Isotópicas en Metrología Química” (referencia 
BQU2003-03438). Uno de los objetivos de este proyecto era la organización de tres 
ejercicios de intercomparación para la determinación de compuestos organoestánnicos, 
cuyo análisis se aborda con frecuencia por dilución isotópica.  
 
En una primera fase, el objetivo del ejercicio de intercomparación fue la determinación 
de MBT, DBT y TBT de una muestra patrón suministrada por el laboratorio preparada 
en una mezcla ácido acético / metanol (3:1 v/v). Este medio es idéntico al utilizado 
para la extracción de las especies acumuladas en la membrana aceptora del 
muestreador. A continuación, se muestra un resumen de los resultados del ejercicio de 
intercomparación, de los 5 laboratorios participantes. El código correspondiente a la 
Universidad Complutense es OT-S-47. 
 
Tras la eliminación de los valores discrepantes mediante la prueba de Gubbs, la 







=     (13) 
 
donde x= valor medio de los resultados de un laboratorio, X= valor de referencia y s= 














Para evaluar la eficiencia de los participantes en base al valor de consenso, los 
parámetros de la evaluación de z-score son x= valor medio de los resultados de un 
laboratorio, X= promedio de los valores medios de todos los laboratorios y s= 
desviación estándar de la media de los valores medios de todos los laboratorios.  
Finalmente, para evaluar la eficacia de los participantes en base al valor asignado x= 
valor medio de los resultados de un laboratorio, X= valor medio obtenido por análisis 
por dilución isotópica por la Universidad de Oviedo y s= tres veces la desviación 
estándar del valor medio obtenido por dilución isotópica. Las Tablas 13 y 14 recogen 
los valores de consenso y asignados por dilución isotópica respectivamente. 
 
Tabla 13 Valores de consenso para cada compuesto 
 
Compuesto 
Valor de consenso (ng Sn g-1) 
Media Desviación estándar 
MBT 60.1 1.7 
DBT 94.8 10.8 
TBT 131.9 18.9 
 
 
Tabla 14 Valores asignados para cada compuesto 
 
Compuesto 
Valor asignado (ng Sn g-1) 
Media Desviación estándar 
MBT 55.1 1.7 
DBT 81.2 1.9 
TBT 118.8 3.7 
 
Las Tablas 15-17 y las Figuras 18-20 muestran los resultados correspondientes a cada 

















OT-S-02 56.00 4.49 -0.93 0.17 
OT-S-03 145.40 11.99 19.48 17.28 
OT-S-46 60.94 17.22 0.19 1.11 
OT-S-47a* 63.60 2.70 0.80 1.62 
OT-S-47b** 64.80 4.40 1.08 1.85 
OT-S-48 90.00 13.00 6.83 6.68 
Uniovi 55.10 1.70 -1.14 Asignado 
 
*Resultados obtenidos mediante GC-FPD 
** Resultados obtenidos mediante GC-ICP-MS 
 
 
















OT-S-02 90.00 6.40 -0.44 1.52 
OT-S-03 113.20 6.60 1.70 5.52 
OT-S-46 85.10 5.10 -0.90 0.68 
OT-S-47a* 95.70 5.40 0.08 2.51 
OT-S-47b** 102.60 7.20 0.72 3.70 
OT-S-48 96.00 12.00 0.11 2.56 
Uniovi 81.20 1.90 -1.26 Asignado 
 
*Resultados obtenidos mediante GC-FPD 






















OT-S-02 126.00 4.00 -0.31 0.66 
OT-S-03 155.00 11.40 1.23 3.31 
OT-S-46 124.60 1.70 -0.39 0.53 
OT-S-47a* 112.80 8.00 -1.01 -0.55 
OT-S-47b** 123.80 8.60 -0.43 0.46 
OT-S-48 162.00 12.00 1.60 3.95 
Uniovi 118.80 3.60 -0.69 Asignado 
 
*Resultados obtenidos mediante GC-FPD 




Figura 20 Tributilestaño 
 
A la vista de los resultados obtenidos se concluye que el laboratorio de la UCM estaría 





IV.2. Validación de la metodología de muestreador Chemcatcher 
 
La evaluación de la fiabilidad de las velocidades de muestreo (Rs) es crucial ya que las 
Rs son imprescindibles para la estimación de la concentración en el agua. Con el fin de 
aumentar el nivel de confianza en la calibración, en el diseño del muestreador y para 
poder normalizar la utilización del Chemcatcher en el marco del proyecto europeo 
STAMPS, se llevaron a cabo dos programas de calibración interlaboratorio, uno para 
compuestos orgánicos apolares y otro para metales. Este último es el mostrado en la 
presente memoria. Las calibraciones proporcionaron información relativa a la 
variabilidad inter- e intra-laboratorio en la estimación de la concentración en el agua de 
un determinado analito/s. 
 
El objeto de este ejercicio interlaboratorio consistió en la realización de experimentos 
de calibración de acuerdo con protocolos definidos por los laboratorios organizadores 
utilizando el diseño del muestreador para metales (membrana aceptora quelatante y 
membrana de difusión de acetato de celulosa).  
 
Para contaminantes metálicos el ejercicio fue coordinado por la Universidad 
Tecnológica de Chalmers (Goteborg, Suecia) y en él participaron ocho laboratorios: 
Universidad de Portsmouth (School of Biological Sciences, Portsmouth, Reino Unido), 
CSIC (Dpto. de Química Ambiental, Barcelona, España), RIVO (The Netherlands 
Fisheries Institute for Fisheries Research, Ijmuiden, Holanda), AQUATEAM (Aquateam-
Norwegian Water Technology Centre AS, Oslo, Noruega), ALCONTROL (Skara, Suecia), 
VSCHT (Vysoka Skola Chemicko-Technologicka v Praze, Praga, Républica Checa) y 
Dpto. de Química Analítica (Facultad de Químicas, Universidad Complutense, Madrid, 
España). Los analitos objeto de la calibración fueron cadmio y cobre. Los 
muestreadores para estos metales fueron preparados y enviados a cada laboratorio por 
la Universidad de Chalmers. 
 
Para la calibración de los muestreadores, éstos fueron introducidos durante 7 días en 
un tanque de calibración, con las características indicadas por el coordinador, con una 
concentración de Cd y Cu fijas, y bajo unas condiciones de agitación y temperatura 
determinadas. Diariamente se tomaron muestras de agua del tanque para controlar la 
concentración de los analitos. Finalizado el periodo de exposición, se extrae la masa 
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acumulada en los muestreadores bajo el protocolo indicado por el coordinador. El 
experimento de calibración se realizó por duplicado. Los datos de concentración en el 
agua y las masas acumuladas para cada analito en cada uno de los experimentos 
fueron enviados a la Universidad de Chalmers para realizar el estudio de validación. 
 







Se utilizan patrones para ICP-MS de Cu y Cd 1000 mg L-1 (Perkin Elmer) a partir de los 
que se preparan las disoluciones de trabajo mediante dilución con agua Mili-Q y 
adicionando 1 mL de HNO3 (65% w/v Merck, Darmstadt, Germany) por litro de 
disolución. Como patrón interno se utiliza In (Perkin Elmer). Además de los patrones 
también se utilizan disoluciones de HNO3 destilado 3 M y 0.24 M para la extracción y 




Dos semanas antes comenzar la primera calibración, la Universidad de Chalmers envió 
un total de 16 muestreadores identificados numéricamente, sellados y rellenos de agua 
desionizada, cada uno de ellos en una bolsa de autocierre, etiquetada con el mismo 
número. Los muestreadores se mantuvieron refrigerados a 4ºC y dentro de su bolsa 
hasta el momento de iniciar el experimento. Los 16 muestreadores, se dividieron entre 
dos experimentos de calibración, correspondiendo 8 a cada uno de ellos, por lo que el 
método de calibración para los dos metales es simultáneo. Estos muestreadores a su 
vez se dividieron en: 
 
3 blancos de fabricación que se mantuvieron a 4ºC durante la calibración. 




El muestreador para Cd y Cu constaba de una membrana quelatante con grupos 
iminodiacético (Empore™ 3M) como fase aceptora y de una membrana de acetato de 
celulosa como membrana de difusión. 
 
Tanque de calibración 
 
El dispositivo utilizado presentaba unas características análogas a las del tanque 
descrito para la calibración del Chemcatcher aplicado a compuestos organoestánnicos y 
mercurio, aunque en este caso, bajo las recomendaciones del coordinador del ejercicio, 
el tanque se construyó en plástico y el carrusel era de PVC en lugar de teflón. Otra 
peculiaridad era la utilización de una única bomba que introducía directamente en el 
tanque de calibración la disolución metálica. Esta fórmula es adecuada cuando se 
trabaja con concentraciones tres órdenes de magnitud superiores que en el caso de 
mercurio y compuestos organoestánnicos. El volumen de agua de exposición, así como 
los tubos, bomba, agitador y resto de los componentes, eran idénticos a los descritos 
























Las condiciones de exposición fijadas para el estudio se recogen en la Tabla 18. 
 
Tabla 18 Condiciones aplicadas al tanque de calibración 
 
Parámetro Valor 
Analitos Cd y Cu 
Concentración nominal, µg L-1 100 
Caudal disolución analitos, mL min-1 2 
Temperatura, ºC 18 
Agitación, rpm 50 
Tiempo de exposición, días 7 
Tiempo de equilibración, horas 48 
 
 
La disolución de Cd y Cu se estabiliza en HNO3 al 1%. Diariamente se tomó una 
muestra de agua del tanque de calibración para llevar a cabo un control de la 
concentración. 
 
Extracción de la fase aceptora 
 
Finalizado el periodo de exposición el muestreador se desmontó y la membrana 
aceptora se dispuso en un sistema de filtración a vacío en el que se le hicieron pasar 
10 mL de agua desionizada para lavar, y a continuación 30 mL de HNO3 3 M para la 




La masa de analito extraída de la membrana aceptora fue determinada mediante ICP-
MS (HP4500, Agilent Technologies) en modo continuo. Las condiciones utilizadas se 








Tabla 19 Condiciones aplicadas para la determinación de Cd y Cu mediante ICP-MS 
 
Parámetro Valor 
Potencia de radiofrecuencia, W 1300 
Caudal del carrier, L min-1 1.01 
Tiempo de integración, s por m/z 0.1 
Isótopos 63,65Cu y 112,114Cd 
Patrón interno 115 In 






La Tabla 20 muestra los resultados obtenidos en nuestro laboratorio (Lab 7) para la 
concentración de Cu y Cd en el agua del tanque en las dos calibraciones llevadas a 
cabo. Aunque la concentración nominal era de 100 µg L-1 para cada elemento, las 
concentraciones medias encontradas en el agua mediante análisis directo fueron de: 
71.4 ± 6.8 µg L-1 (Cd), 65.4 ± 1.9 µg L-1 (Cu) para la primera calibración, y de 85.1 ± 
2.2µg L-1 (Cd) y de 79.6 ± 5.8 µg L-1 (Cu) para la segunda calibración. 
 
Tabla 20 Concentraciones de Cu y Cd en el agua durante los dos experimentos 
 
Tiempo, días 
1ª Calibración 2ª Calibración 
Cd µg L-1 Cu µg L-1 Cd µg L-1 Cu µg L-1 
0 69.2 63.3 85.2 80.4 
1 68.3 63.5 84.5 70.9 
2 - - 88.6 75.5 
5 68.9 67.4 84.7 87.9 
6 83.6 66.9 84.69 81.4 
7 67.2 66.1 82.4 81.3 






La Tabla 21 muestra las masas de Cu y Cd acumuladas en los 5 muestreadores 
sumergidos en el agua durante 7 días y su valor medio. 
 
Tabla 21 Masas de Cu y Cd obtenidas en los dos experimentos de calibración 
 
Muestreador nº 
1ª Calibración 2ª Calibración 
Cd, µg Cu, µg Cd, µg Cu, µg 
1 68.6 58.9 67.4 46.2 
2 92.8 67.7 59.5 45.7 
3 65.9 80.1 56.7 53.8 
4 74.5 64.6 57.1 58.9 
5 64.3 62.8 58.8 54.1 
Media ± ds 74.0 ± 13.3 66.8 ± 8.1 59.9 ± 4.4 51.7 ± 5.7 
 
 
Del tratamiento de los datos enviados por los laboratorios participantes la Universidad 
de Chalmers obtuvo el siguiente resumen.  
 
ESTUDIOS DE VALIDACIÓN 
 
La validación del muestreador para Cu y Cd se realizó en la Universidad de Chalmers. A 
continuación se muestra el estudio estadístico realizado por dicha Universidad así como 
la posición de nuestro laboratorio (Lab 7) en los resultados obtenidos. 
 
La Figura 22, muestra las concentraciones medias del agua del tanque obtenidas por 























Figura 22 Representación de la concentración media del agua del tanque en µg L-1 
para cada laboratorio. Las barras de error representa la desviación estándar (n= 5-7). 
 
La masa media acumulada por los muestreadores fue de 66.2 ± 3.4 µg para Cd y de 
55.9 ± 2.8 µg para Cu. El coeficiente de variación (CV) fue 22 y 23 % para Cd y Cu 
respectivamente. La Tabla 22 recoge la información estadística calculada para cada 
analito. Los resultados de Cd para el laboratorio 8 fueron rechazados por los altos 
valores obtenidos para los blancos.  
 
Tabla 22 Resumen de la información estadística para la masa acumulada en los 
muestreadores 
 
Parámetro Cd Cu 
Media (µg) 66.2 55.9 
Desviación estandard (µg) 14.4 12.8 
%RSD 22% 23% 
Intervalo de confianza (95%) (µg) 3.4 2.8 
Mediana (µg) 63.7 54.4 
1st quartil (µg) 56.4 48.5 
Min (µg) 37.1 22.5 
Max (µg) 113.1 104.4 
3rd quartil (µg) 74.0 62.9 






























Las masas de Cd y Cu obtenidas para los blancos fueron 0.10 ± 0.8 µg y 0.62 ± 0.27 
µg respectivamente. La información estadística relacionada con los blancos se recoge 
en la Tabla 23 . 
 
 
Tabla 23 Resumen de la información estadística para los blancos de los 
muestreadores 
 
Parámetro Cd Cu 
Media (µg) 0.10 0.62 
Desviación estandard (µg) 0.26 0.82 
%RSD 258.6% 131.8% 
Intervalo de confianza (95%) (µg) 0.08 0.27 
Mediana (µg) 0.01 0.44 
1st quartil (µg) 0.00 0.05 
Min (µg) -0.05 -0.49 
Max (µg) 1.13 2.53 
3rd quartil (µg) 0.04 0.97 
n 39 39 
 
 
VELOCIDADES DE MUESTREO (Rs) 
 


























Figura 23 Velocidades de muestreo estimadas para cada analito. La línea roja 
representa la velocidad de muestreo media y las líneas de puntos el intervalo dado por 





La precisión dentro de un experimento, entre experimentos y entre laboratorios varia 
entre 12 y 22 % para Cd y entre 15 y 23 % para Cu. Los resultados se recogen en la 
Tabla 24. 
 
Tabla 24 Precisión para las velocidades de muestreo estimadas para cada metal en el 
estudio interlaboratorio (n= 7) 
 
Parámetro Cd (%RSD) Cu (%RSD) 
Precisión dentro del experimento 12.1 15.1 
Precision entre experimentos 15.4 18.8 
Precisión entre laboratorios 21.8 23.2 
 
Como era de esperar la variación entre laboratorios superaba la variabilidad entre 



























































































































































































LIMITES DE DETECCIÓN (LD) Y DE CUANTIFICACIÓN (LQ) 
 
El límite de detección y de cuantificación para cada analito se calcula a partir del 
promedio de los blancos y del promedio de las velocidades de muestreo calculadas. Se 
ha considerado un tiempo de exposición de 14 días. Los LD fueron de 0.43 y 2.01 µgL-1 
para Cd y Cu respectivamente, mientras que los LQ fueron 1.5 µg L-1 para Cd y 8.13 
µg L-1 para Cu. 
 
RESUMEN DE LA VALIDACIÓN 
 
Considerando todos los parámetros estadísticos de la validación del Chemcatcher, 
podemos concluir que las Rs encontradas entre laboratorios, para experimentos 
análogos llevados a cabo en los laboratorios de los países participantes, son 
significativamente comparables. Los resultados obtenidos por nuestro laboratorio (Lab 




IV.3. Normalización del Chemcatcher 
 
Uno de los factores que ralentizan la aplicación de muestreadores pasivos para la 
monitorización acuática es la falta de procedimientos o métodos estandarizados que 
transmitan confianza en la aplicación de los mismos de forma rutinaria. En el caso de 
los muestreadores de aire, la existencia de métodos normalizados ha tenido un 
impacto muy positivo sobre todo para su aplicación en atmósferas laborales. Uno de 
los objetivos primordiales del proyecto STAMPS es la estandarización de los 
muestreadores Chemcatcher desarrollados con el fin de demostrar la fiabilidad de los 
resultados obtenidos con el Chemcatcher y suscitar confianza en los potenciales 
usuarios. Esta normalización se llevó a cabo mediante el desarrollo de una norma a 
través de un organismo independiente como es el Instituto Británico para la 
Normalización (British Standards Publicy Available Specification, BSI PAS). Se trata de 
una norma abierta que permite su actualización a medida que la tecnología vaya 
madurando, además el objetivo es que, en el futuro, se encamine hacia una norma 
nacional, de ella a una Europea y finalmente a una ISO. 
 
































En los últimos años se han desarrollado nuevos métodos para el control de la calidad 
de las aguas, que reemplazan o en muchos casos complementan al muestreo puntual 
que proporciona la calidad del agua en el instante del muestreo. Entre las herramientas 
desarrolladas se encuentran los muestreadores pasivos. Estos dispositivos constan de 
una fase aceptora, con una alta afinidad por los contaminantes que se monitorizan, 
separada del medio acuático por una membrana de difusión. En la última década, en 
los laboratorios participantes en el proyecto, se han desarrollado una serie de 
muestreadores de bajo coste para la monitorización de contaminantes polares y 
apolares (triazinas, hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAHs), pesticidas 
organoclorados (OCPs), compuestos organometálicos (organoestánnicos) y metales 
pesados (Cu, Cd, Hg y Zn). La eficacia del muestreador para los distintos grupos de 
compuestos ha sido optimizada mediante la elección de una combinación óptima fase 
aceptora-membrana de difusión. La presente memoria se ha centrado en el estudio del 
muestreador para mercurio, metilmercurio y los compuestos organoestánnicos mono-, 
di- y tributilestaño; y trifenilestaño, cuyo comportamiento medioambiental y elevada 
toxicidad a muy bajo nivel de concentración son conocidos. 
 
 
D.1. Los muestreadores Chemcatcher 
 
Las leyes de difusión de Fick afirman que el flujo de una sustancia hacia un medio 
colector es proporcional al área a través de la cual tiene lugar la difusión e 
inversamente proporcional a la longitud del camino que debe recorrer. Por tanto, y si 
un muestreador pasivo obedece la ley de Fick, las dimensiones del muestreador 
afectarán de forma significativa a la velocidad de muestreo. En la fase de diseño del 
Chemcatcher (Proyecto MAPPS (1999-2002)) fueron optimizados tanto la geometría 
como los materiales utilizados para la construcción del cuerpo del muestreador. 
 
Inicialmente, el prototipo fue construido en teflón (PTFE). El teflón presenta una baja 
capacidad de absorción de las especies y además es más denso que el agua lo cual 
facilita su inmersión. La superficie activa del muestreador es de 17.5 cm2. La Figura 24  
muestra el dispositivo de forma esquemática. 













Figura 24 Esquema del prototipo del Chemcatcher 
 
Las membranas aceptoras (1) previamente acondicionadas se depositan sobre un 
soporte de teflón de 50 mm de diámetro (2) en cuya parte superior existe un orificio 
para sujetar el muestreador durante su uso (3). Sobre el disco aceptor se dispone la 
membrana de difusión (4) evitando que entre ambos queden burbujas de aire. Una vez 
cargado, el soporte se introduce cuidadosamente en la parte posterior del muestreador 
(6) y se atornilla el anillo frontal (5). Para el transporte del dispositivo montado se 
rellena de agua y se coloca una tapa sobre el anillo frontal. El cuerpo de PTFE puede 
ser reutilizado tras un proceso de limpieza. El prototipo inicial incluía una rejilla para 
proteger la membrana de difusión durante la campaña de muestreo, sin embargo su 
uso fue abandonado debido a que constituía un soporte para la acumulación de 
material particulado así como para la colonización biológica. 
 
D.1.1 Cuerpo desechable 
 
El diseño en PTFE (Proyecto MAPPS) constituyó la base para el diseño de un segundo 
prototipo (Proyecto STAMPS) de policarbonato formado por dos piezas y una tapa 
fácilmente ajustables. La Figura 25 muestra el dispositivo en su forma actual. En este 
prototipo se mejora la geometría del muestreador reduciendo la cavidad existente 
entre el medio acuático y la membrana de difusión con el fin de facilitar la 
transferencia de masa, ya que se minimiza la capa de agua estacionaria en torno a 
dicha membrana. No es reutilizable como el de PTFE por lo que se evitan problemas de 
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adicionales son la reducción de costes de fabricación y la facilidad de manejo del 















Figura 25 Esquema del nuevo dispositivo de policarbonato. Las membranas aceptora 




D.2. Desarrollo del Chemcatcher para mercurio, metilmercurio y 
organoestánnicos 
 
Para abordar este reto y, dada la escasa información de partida relativa al desarrollo 
de muestreadores pasivos acuáticos para estas especies, el trabajo se organizó del 
modo siguiente: 
 
D.2.1. Elección de membranas y de la metodología analítica 
 
El primer paso para lograr este objetivo consistió en la búsqueda de los materiales más 
adecuados para su utilización como membranas aceptora y de difusión, seguido del 
establecimiento de un procedimiento eficaz para la extracción y cuantificación de las 
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Membranas aceptoras: Los discos de extracción EMPORETM se han seleccionado como 
fases aceptoras en los muestreadores Chemcatcher ya que la existencia de una gran 
variedad de discos comerciales permite seleccionar una fase aceptora adecuada a las 
características de los diversos analitos. Para mercurio inorgánico, se seleccionan dos 
membranas basadas en distintos mecanismos de absorción. Una de ellas es una 
membrana quelatante con grupos iminodiacético y la segunda es el intercambiador 
catiónico SDB-RPS. Ambas membranas ya habían mostrado una gran capacidad de 
acumulación para metales como Cu, Cd, Ni, etc. Para metilmercurio y los compuestos 
orgánicos del Sn, se ensayaron las membranas C8 y C18. 
 
Membranas de difusión: Considerando la naturaleza polar de los analitos, las 
membranas de difusión elegidas han sido acetato de celulosa (AC), poliétersulfona (PS) 
y celulosa regenerada (D). Además se ha verificado la baja capacidad de permeación 
del polietileno (PE) para los compuestos relativamente polares. La membrana de 
difusión actúa como una barrera semipermemable entre la fase aceptora y el medio 
acuático. Los analitos disueltos pueden pasar a través de ella, mientras que partículas, 
microorganismos y macromoléculas con tamaño mayor que el límite de exclusión no 
pueden permear. La Figura 26 muestra el efecto del material de la membrana de 
difusión en la acumulación de Hg (II), CH3Hg
+, MBT, DBT, TBT y TPhT en las fases 
aceptoras seleccionadas para los distintos analitos. La exposición se llevó a cabo 
disponiendo los muestreadores en el fondo del tanque de calibración durante 48 h a 

































Figura 26 Velocidades de muestreo (Rs) normalizadas para las diferentes 
combinaciones fase aceptora-membrana de difusión ensayadas para los analitos. AC 
(Acetato de Celulosa), PS (Poliétersulfona), D (Celulosa regenerada) y PE (Polietileno). 
Concentración en el agua 2 µg L-1 (n=3) 
 
El método aplicado a la extracción de mercurio fue dos extracciones sucesivas con 10 
mL de HCl cc. con un baño de ultrasonidos durante 10 min. El uso de ácido 
concentrado demuestra la elevada capacidad de fijación del mercurio en todos los 
materiales ensayados. En el caso de los compuestos organoestánnicos y metilmercurio 
el procedimiento optimizado fue 8 mL de una mezcla AcOH : MeOH (3:1, v/v) en un 
baño de ultrasonidos durante 10 min.  
 
Como era de esperar por su naturaleza apolar, el polietileno impide la acumulación de 
todas las especies en la membrana aceptora, ya que todas ellas son especies polares. 
En el caso de la membrana de diálisis, se observa un buen comportamiento para todos 
los analitos. Sin embargo, no posee ni una alta resistencia física y ni frente al 
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En el caso del mercurio, tanto la membrana de poliétersulfona como la de acetato de 
celulosa presentan una buena capacidad de acumulación. Ensayos adicionales 
(Apartado IV.1 “Assessment of Chemcatcher passive sampler for the monitoring of 
mercury and organotin compounds in water”) demostraron que la combinación de 
membranas óptima es quelatante-poliétersulfona (CHE-PS). Para los compuestos 
organoestánnicos y metilmercurio fue C18-acetato de celulosa (C18-AC). 
 
En ambos muestreadores, la membrana de difusión es de naturaleza hidrofílica y 
presenta una carga superficial negativa lo que minimiza el crecimiento biológico. 
 





La estimación del nivel acuático de una especie a través de los datos de acumulación 
sólo se consigue si el muestreador se calibra antes de su utilización. 
 
La teoría general del muestreador pasivo ha sido descrita en el Capítulo II. Tal como se 
explicó, la acumulación del analito en la fase aceptora se produce mediante su 
transporte de masa desde el medio acuático a través de diversas barreras: agua 
estacionaria en torno al muestreador, la posible película de crecimiento biológico, la 
membrana de difusión y el medio líquido o gaseoso presente en la interfase membrana 
de difusión-fase aceptora. La Figura 27 reproduce de forma esquemática la 
transferencia de masa entre las diferentes barreras. Durante la primera fase de la 
exposición la acumulación del analito es lineal. En estas condiciones la cantidad de 
analito en la fase aceptora es directamente proporcional al producto de la 




+= 0)(   (14) 
 
donde mD(t) es la masa acumulada al tiempo de exposición t, mD(0) es la masa de 
analito a t=0 y Rs la velocidad de muestreo. 
 




=   (15) 
en la que kov (m s
-1) es el coeficiente global de transferencia de masa y A (m2) es la 
superficie de la membrana. 
 
La velocidad de muestreo (Rs) para cada analito se puede determinar 















Figura 27 Representación esquemática de la transferencia de masa agua-fase 
aceptora. CW, Cm0 y CS concentración analito en el agua, superficie de la membrana de 
difusión y de fase aceptora respectivamente; CWi, Cmi y CSi concentración en la interfase 
agua-membrana difusión, membrana de difusión-fase aceptora y en la superficie de la 
fase aceptora 
 
La velocidad de acumulación de un analito es lineal hasta que el factor de 
concentración del muestreador (mD(t) / CW) alcanza su semi-saturación. En condiciones 
ambientales, en las que la concentración en el agua cambia a lo largo del periodo de 
exposición, el término CW representa la concentración promedio en el agua durante el 



































La calibración del muestreador se realiza para conocer el valor de Rs que permite 
calcular el término CW de la ecuación (14), que a su vez representa TWA durante el 
periodo de muestreo. La Figura 28 muestra el diseño del tanque donde se llevaron a 
cabo los experimentos de calibración para Hg, CH3Hg, MBT, DBT, TBT y TPhT. En 
estos experimentos los muestreadores se expusieron durante 14 días a una 
concentración de 400 ng L-1 de cada analito. Los experimentos de calibración se 
diseñaron para caracterizar el efecto de las dos variables que más influyen en el 
intercambio del analito entre el agua y el muestreador: la temperatura y la turbulencia. 
Para ello se llevó a cabo un diseño factorial fijando tres niveles para cada factor. Así el 
efecto de la temperatura se ensayó a 4 ºC, 11 ºC y 18 ºC. Para cada temperatura, se 













Figura 28 Tanque (a) y carrusel (b) para la calibración de los muestreadores 
 
En la mayoría de los experimentos, se obtuvo un ajuste satisfactorio de la ecuación 
(14) durante el periodo de exposición de 14 días para la mayoría de los compuestos, 
excepto metilmercurio. La Figura 29 muestra un ejemplo de las curvas de acumulación 
para los compuestos organoestánnicos. Las velocidades de muestreo de los analitos 
objeto de estudio son calculadas a partir de la pendiente de las curvas de acumulación 

















Figura 29 Curvas de acumulación para TBT, DBT, MBT y TPhT para 14 días de 
exposición en el tanque. Las condiciones del agua fueron 18 ºC, turbulencia intermedia 
(SL2, 40 rpm) y concentración en el agua 400 ng L-1 (n=3) 
 
Cabe esperar que un aumento de la temperatura produzca una reducción en la 
viscosidad del agua, incluyendo el agua intersticial presente en la membrana de 
difusión, lo que favorecería la difusión agua-muestreador, también a través de la 
membrana de difusión, y finalmente la acumulación.  
 
Con respecto a la turbulencia, cabe esperar que un aumento de la misma reduzca el 
espesor de la capa de agua estacionaria en torno al muestreador, lo que favorece la 
acumulación. Este hecho se aprecia en el caso de analitos orgánicos apolares (PCBs, 
PAHs, pesticidas) y algunos polares. La Figura 30 muestra el efecto de la temperatura 
y de la turbuencia sobre Rs para mercurio y los compuestos orgánicos de estaño. La 
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Tabla 25 Velocidades de muestreo (Rs) ± coeficiente de variación (n=3) obtenidas en 
los experimentos de calibración. SL1: muestreadores en el fondo del tanque, SL2: 






Velocidad de muestreo (Rs) (mL día-1) 
Temperatura  






42 ± 11 
174 ± 36 
29 ± 12 
117 ± 27 
201 ± 21 
56 ± 17 
106 ± 25 






45 ± 8 
129 ± 22 
41 ± 25 
137 ± 34 
189 ± 32 
48 ± 14 
141 ± 36 






3 ± 1 
23 ± 7 
6 ± 2 
18 ± 5 
22 ± 5 
4 ± 1 
11 ± 3 






32 ± 8 
160 ± 33 
26 ± 9 
60 ± 15 
191 ± 29 
38 ± 12 
59 ± 19 






80 ± 18 
70 ± 16 
29 ± 9 
84 ± 19 
91 ± 20 
31 ± 11 
87 ± 22 
94 ± 26 
















































































Figura 30 Efecto de la temperatura y de la turbulencia sobre la velocidad de muestreo 
del Chemcatcher. La concentración para cada analito en el agua fue de 400 ng L-1, las 
barras de error representan el coeficiente de variación de Rs (n=3) 
 
A la vista de estas figuras y tablas, puede deducirse que es más acusado el efecto de 
la turbulencia que el efecto de la temperatura en la acumulación del analito. De hecho, 
para un mismo nivel de turbulencia, y para la mayoría de los analitos, no existen 
prácticamente diferencias significativas con la temperatura en el intervalo 10-20 ºC, 
rango en el que se encuentran las principales aguas de interés para la monitorización 
de este tipo de analitos (aguas marinas o ríos contaminados). 
 
Uno de los factores que afectan a la eficacia de un muestreador pasivo es el tiempo 
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como lag-time. Un elevado valor del lag-time hace que el muestreador no sea sensible 
a fluctuaciones en la concentración de analito, ya que su tiempo de respuesta sería 
muy elevado. En el caso que nos ocupa, se observa un marcado efecto del lag-time a 4 
ºC y al nivel de turbulencia más bajo (SL1), llegando incluso a la imposibilidad de 
establecer una velocidad de muestreo en esas condiciones. A 11 ºC y al mismo nivel de 
agitación (SL1), el lag-time es de al menos 5 días, llegando a ser inferior a 1 día para 
turbulencias superiores. Los valores de lag-time obtenidos para una turbulencia baja 
indican que el mecanismo de acumulación dependería de la difusión de las especies a 
través de la interfase agua-muestreador, y en menor medida de la difusión a través de 
la membrana de difusión. Este hecho no inhabilita el uso del muestreador dado que 
tiene lugar en condiciones de turbulencia cero y temperaturas muy bajas, que no son 
representativas de las condiciones habituales de las aguas naturales. 
 
Los volúmenes equivalentes de agua muestreados (Rs x tiempo de exposición) en 
aguas no estancadas (SL2 y SL3) a 11 y 18 ºC para 14 días de exposición se 
encuentran en el intervalo de 1.5-2.8 L para TBT, 1.9-2.9 L para DBT, 0.15-0.31 L para 
MBT, 0.8-2.7 L para TPhT y 0.98-1.27 L para Hg. 
 
Resumiendo, los estudios de calibración llevados a cabo muestran una clara influencia 
de las condiciones ambientales en la velocidad de muestreo. El grado de influencia de 
las mismas depende de diversos factores tales como la estructura de la membrana de 
difusión o las propiedades físico-químicas de los analitos. En el caso del mercurio, el 
muestreador es menos sensible a cambios de temperatura y turbulencia que el diseño 
aplicado a compuestos organoestánnicos, cuya velocidad de muestreo se ve muy 
afectada por la turbulencia. De las variables estudiadas la temperatura en el punto de 
muestreo es facilmente monitorizable, mientras que la turbulencia o el biofouling no lo 
son, lo que condiciona la aplicación de las velocidades de muestreo estimadas 
principalmente en el caso de los compuestos organoestánnicos. Para todos los analitos 
estudiados las velocidades de muestreo varian entre 3 y 204 mL día-1. Estos resultados 
son similares a los obtenidos en el desarrollo del Chemcatcher para metales, para los 
que los Rs estimados para Cd, Cu, Ni, Zn y Pd se encuentran en el rango 12-150 mL 
día-1, y cuyos estudios de calibración mostraron una influencia significativa de las 
variables hidrodinámicas. En el caso de compuestos orgánicos polares (log Kow < 3) 
(triazina, simazina y atrazina), se obtienen Rs superiores (50-350 mL día-1) y una 
dependencia de la temperatura, aunque la influencia de las variables hidrodinámicas es 
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mucho menor que en el caso de los compuestos orgánicos apolares. Para ellos las 
velocidades de muestreo estimadas varían entre 8 y 1380 mL día-1, estando en el límite 
superior aquellos compuestos de menor tamaño y moderadamente apolares (log Kow 
4-6) tales como antraceno, fenantreno, fluoreno y pireno. 
 
D.2.2.3 Estudios de desorción  
 
Un estudio más realista con las condiciones medioambientales, implicaría no solo 
conocer el valor de la velocidad de muestreo resultante de la calibración en el 
laboratorio con una concentración de analito constante, sino conocer la razón de 
desorción (ke) en las mismas condiciones, cuando la concentración del analito decae 
en el medio que se monitoriza. Si Rs y ke estuvieran afectados de la misma forma por 
las condiciones ambientales, la cinética de intercambio es isotrópica lo cual permitiría 
aplicar un modelo para estimar la verdadera velocidad de muestreo “in situ”.  
 
El modelo aplicado en este trabajo está basado en los estudios realizados por Huckins 
y col. para la monitorización de compuestos orgánicos apolares mediante SPMD. Así, el 
uso de una/s especie/s con propiedades físico-químicas similares a las sustancias 
objeto de estudio, previamente depositada/s sobre la membrana aceptora en una 
concentración conocida, y monitorizada al inicio y al final de la exposición, podría servir 
como patrón interno (Performance Reference Compound, PRC) del proceso de 
muestreo. Para que una especie pueda ser utilizada como PRC debe: presentar una 
afinidad intermedia por la membrana aceptora, poder ser cargada en la misma de 
forma reproducible, tener una afinidad baja por la membrana de difusión y su 
desorción ha de seguir un modelo exponencial de primer orden con el tiempo. Si las 
velocidades de acumulación y de desorción tienen una relación lineal se cumple el 
modelo propuesto, y se puede obtener la velocidad de muestreo “in situ” a partir de la 
masa de PRC remanente tras la exposición. Para cualquier compuesto, el mejor patrón 
interno sería él mismo, por lo que, si es posible, conviene utilizar derivados marcados o 
enriquecidos isotópicamente de la especie a monitorizar o incluso podría ser utilizado 
un solo PRC que sea representativo de un grupo de compuestos. 
 
Para los compuestos organoestánnicos, existía la posibilidad de utilizar TBT, DBT y 
MBT enriquecidos isotópicamente como PRCs. Los estudios se llevaron a cabo 
mediante la carga de la membrana de C18 con 500 ng de cada compuesto 
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organoestánnico. La Figura 31 muestra las curvas de desorción para el di- y 
















Figura 31 Curvas de desorción para TBT y DBT a 18 ºC y nivel de turbulencia 
intermedio (SL2), m (t) es la masa de analito a tiempo t, y m(0) es la masa de analito 
inicial en el disco (500 ng de cada compuesto como Sn) 
 
Los perfiles de desorción en todos los casos estudiados muestran una rápida pérdida 
de masa de analito (20-30%) durante las primeras 48-96 horas, y posteriormente se 
alcanza un estado estacionario en el que la masa remanente tras 14 días de exposición 
es de aproximadamente el 70%. Este estudio revela dos mecanismos de fijación de las 
especies a la fase aceptora, uno más lábil que sería el desorbido en las primeras horas, 
y otro más fuerte en el que podrían estar implicados además del C18, el propio soporte 
del grupo funcional. Este comportamiento invalidaría el uso de TBT, DBT y MBT 
enriquecidos como PRCs debido a que no existe un comportamiento isotrópico entre 
acumulación y desorción. Una situación similar fue observada en el desarrollo del 
Chemcatcher para compuestos orgánicos polares que presentaban un comportamiento 
anisotrópico, contrariamente a lo obtenido para compuestos apolares. 
 
Un isótopo enriquecido de mercurio inorgánico, tampoco puede emplearse como PRC 
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la membrana quelatante por este analito, impide su desalojo incluso en condiciones 
extremas. Este hecho también se pone de manifiesto en el caso del Chemcatcher 
desarrollado para metales, en el que se utiliza la misma membrana aceptora 
quelatante. 
 
D.2.3. Efecto del pH, de la salinidad y del crecimiento biológico 
 
Las velocidades de muestreo se han determinado en agua dulce y por tanto a pH en 
torno a 7. No obstante, se ha estudiado la aplicación del Chemcatcher en otros tipos 
de ecosistemas acuáticos. Para ello es necesario conocer si existen grandes variaciones 
de la velocidad de muestreo (Rs) en función del pH y de la salinidad del medio. En el 
caso del Chemcatcher para compuestos organoestánnicos, el efecto de la salinidad 
presenta un gran interés debido a que estas especies son objeto de estudio 
principalmente en el agua marina debido a su aplicación como agentes biocidas en 
pinturas para barcos. En la Figura 32 se muestra el efecto del pH y de la salinidad para 
los analitos estudiados. 
La velocidad de muestreo se normalizó con respecto a la calculada en condiciones 
















Figura 32 Efecto de la salinidad y del pH sobre Rs normalizada respecto a agua dulce 

























Agua dulce pH 6,7-7
Agua dulce pH 8
Agua de mar artificial
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En el caso de la salinidad y del pH para compuestos organoestánnicos a excepción del 
TPhT, no se observan diferencias significativas entre el agua dulce y salada para 
ninguna de las especies estudiadas, por lo que se pueden emplear las velocidades de 
muestreo calculadas en la calibración para aplicar el muestreador en el mar. Sin 
embargo, sí se observa un efecto del pH en el caso del mercurio. Para este analito se 
produce una reducción de la acumulación con el aumento del pH. Probablemente, un 
aumento del pH favorece la formación de complejos de mercurio hidroxilados de mayor 
tamaño lo que implicaría una menor acumulación, ya que no está favorecido el paso de 
la especie por la membrana de difusión debido al tamaño del poro. Sin embargo, en el 
caso de las aguas marinas la posible formación de complejos clorados favorece la 
acumulación. 
 
Además de la turbulencia y de la temperatura, existe una tercera variable ambiental 
que afecta a la velocidad de muestreo: el crecimiento biológico. Este fenómeno 
produce un engrosamiento de la membrana de difusión que ralentiza la difusión. Como 
se indicó en el apartado anterior, el crecimiento biológico se puede prevenir mediante 
la utilización de materiales con alta resistencia al mismo. Aunque es dificilmente 
cuantificable, el efecto de esta variable ha sido estudiado en el tanque de calibración 
mediante la construcción de muestreadores cuyas membranas de difusión han sido 
previamente colonizadas mediante su inmersión durante 15 días en un agua natural 
con una elevada actividad biológica tal como muestra la Figura 33. Posteriormente, los 
muestreadores con crecimiento biológico se expusieron en el tanque durante 7 días a 
18 ºC, al nivel de turbulencia más bajo y a 500 ng L-1 de cada analito. Los resultados 
mostraron una reducción de la acumulación entre 10 y 25%. Esta reducción no es tan 
acusada como la que tiene lugar en otros dispositivos, aunque sí indica que no se 
deberían aumentar los tiempos de exposición para evitar un incremento en el 
crecimiento biológico. Los estudios en campo realizados con los muestreadores 
diseñados mostraron una colononización de las membranas de difusión relativamente 



















Figura 33 Colonización de las membranas para el estudio de crecimiento biológico 
 
D.2.4. Estabilidad de los analitos en el Chemcatcher 
 
Una de las ventajas de los muestreadores pasivos es que permiten la estabilización de 
las especies muestreadas debido a que se minimiza el riesgo de interconversión de las 
especies y las pérdidas relacionadas con absorción en las paredes del contenedor, 
debido a la inmovilización de las especies en la fase aceptora. A diferencia de las 
muestras tomadas de forma convencional no es necesario añadir agentes 
estabilizantes. Como es habitual la extracción y análisis de las membranas no se realiza 
de forma inmediata una vez finalizada la exposición del Chemcatcher, lo que hace 
necesario establecer las condiciones y el tiempo de almacenamiento óptimos para 
minimizar pérdidas o degradación de las especies.  
 
La estabilidad de las especies muestreadas ha sido estudiada para los compuestos 
organoestánnicos, dado que la susceptibilidad de pérdidas del mercurio muestreado se 
podría considerar despreciable debido a una fuerte retención en la membrana 
quelatante. Para los compuestos organoestánnicos no se observan pérdidas 
significativas ni transformación de las especies durante al menos 10 días si los 
muestreadores son transportados refrigerados a 4 ºC desde el punto de muestreo (3 
días) y una vez en el laboratorio las membranas aceptoras se conservan a –18 ºC (7 
días). 
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Paralelamente, se establecieron las condiciones de almacenamiento del mercurio y de 
los compuestos organestánnicos en las muestras tomadas de forma manual. Así para 
todas las especies las muestras son recogidas en botellas de cristal y se estabilizan con 
HNO3 / ácido acético (0.1% v/v) para mercurio y organoestánnicos respectivamente, y 
se almacenan refrigeradas a 4 ºC. En estas condiciones las muestras son estables 
durante al menos 14 días para mercurio y 7 días para compuestos organoestánnicos. 
 
D.2.5. Sensibilidad  
 
Los límites de detección y de cuantificación alcanzados con el Chemcatcher dependen 
de la velocidad de muestreo (Rs) y consecuentemente, de las variables ambientales 
(temperatura y turbulencia) , del tiempo de exposición y de la sensibilidad de la técnica 
analítica de determinación.  
 
El límite de detección global del método se calcula como la mínima concentración 
acuática (Cw) capaz de ser detectada por el Chemcatcher tras 14 días de exposición. 
Este valor es calculado sustituyendo el límite de detección instrumental para un 
muestreador blanco (calculado como 3 veces la desviación estándar de la medida de 
10 réplicas) en el término mD(t) de la ecuación (14) y utilizando las diferentes Rs 
estimadas. Considerando estos factores, los límites de detección alcanzados varían 
entre 2.2-2.9 ng L-1 para mercurio, 0.3–2.1 ng L-1 para TBT, 0.2–1 ng L-1 para DBT, 
1.0–5.6 ng L-1 para MBT y 1.4–7.5 ng L-1 en el caso de TPhT, en el intervalo de 
temperaturas y turbulencias estudiados. Para todas las sustancias estos valores son lo 
suficientemente bajos para la cuantificación de los niveles ambientales de las especies. 
Con las técnicas clásicas de muestreo por puntos, estas concentraciones solo son 
alcanzadas mediante el procesamiento de grandes volúmenes de agua y la aplicación 
de técnicas de preconcentración, o bien haciendo uso de técnicas de dilución isotópica 
lo que incrementa el coste económico del análisis y requiere una alta capacitación del 
analista. 
 
La Directiva Marco de Aguas (WFD) establece criterios severos para los límites de 
detección de las metodologías analíticas utilizadas, que deben presentar una 
sensibilidad del orden del 30% del nivel ambiental del contaminante que se analiza. El 
muestreador desarrollado en algunos casos donde la contaminación es muy baja no 
alcanza la sensibilidad requerida. Para abordar estos casos sería necesario modificar el 
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diseño del muestreador, la introducción de una etapa de preconcentración adicional 
tras la extracción o bien el incremento del tiempo de exposición. No obstante, los 
límites de detección obtenidos son inferiores a los establecidos por la US-EPA. 
 
 
D.3. Control de calidad 
 
La aplicación de procedimientos de control de calidad adecuados es primordial para el 
uso de cualquier muestreador pasivo. Se debe tener un control sobre la posible 
contaminación de la fase aceptora bien debido a su propia fabricación, o la derivada de 
su transporte, exposición, almacenamiento, extracción y análisis. 
 
Existen dos tipos de muestreadores para el control de calidad: blancos de fabricación y 
blancos de exposición. Los primeros se preparan paralelamente a los muestreadores 
que van a ser expuestos, y se almacenan en el laboratorio rellenos de agua Mili-Q 
durante la campaña de muestreo. Estos blancos contemplan la contaminación derivada 
de la manipulación en el laboratorio y la procedente de los reactivos. Los blancos de 
exposición son muestreadores que son transportados al punto de muestreo junto a los 
muestreadores de medida, y que son expuestos al ambiente tanto al inicio como al 
final del muestreo. Por tanto estos blancos permiten estimar la contaminación debida 
al transporte. Durante los 14 días que dura el muestreo, los blancos de exposición son 
almacenados refrigerados y rellenos de agua Mili-Q. 
En el caso de los compuestos organoestánnicos, el blanco de las membranas de 
difusión acetato de celulosa y de la membrana aceptora de C18 se encuentra por 
debajo del límite de detección de las técnicas analíticas empleadas. No sucede lo 
mismo para mercurio, para el que la contribución al blanco de la membrana quelatante 
es significativa, mientras que el de la membrana de poliétersulfona se encuentra por 
debajo del límite de detección. La presencia de trazas de mercurio en la membrana 
quelatante (CHE) antes del proceso de acondicionamiento implica una contaminación 
en el proceso de fabricación de las mismas. El blanco debido a la membrana 
quelatante se ha minimizado mediante la aplicación de una etapa de lavado con HCl 6 
M y ultrasonidos previa a la etapa de acondicionamiento. Otro de los fenómenos 
comunes en la determinación de mercurio ambiental es la presencia de trazas de este 
analito en la mayoría de los ácidos, por lo que se tomó la precaución de utilizar 
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reactivos con bajo contenido en mercurio para el acondicionamiento y extracción del 
analito de las membranas quelatantes. 
 
La confianza en los resultados obtenidos también depende del número de réplicas 
utilizadas. Así, en los estudios de evaluación de membranas y de calibración se 
utilizaron 3 réplicas, de 4 a 6 membranas en estudios de campo y 2 a 3 blancos de 
cada clase. En todos los casos se obtuvo una reproducibilidad entre el 10 y el 20%. 
 
La estimación de la concentración en el agua de los analitos estudiados a través del 
Chemcatcher se efectúa haciendo uso de la velocidad de muestreo obtenida en los 
estudios de calibración, por tanto para demostrar la validez de las velocidades de 
muestreo es necesario validar la propia calibración mediante un estudio 
interlaboratorio. Este estudio se llevó a cabo para Cu y Cd cuyas velocidades de 
muestreo fueron calculadas en dos experimentos a 18 ºC, para una turbulencia de 50 
cm s-1 y una concentración de 100 µg L-1 para cada especie. La precisión en las 
velocidades de muestreo entre experimentos, realizados dentro de un laboratorio, fue 
inferior al 20 % para los dos analitos, sin embargo la obtenida entre los diferentes 
laboratorios fue del 22 % para Cd y del 23 % para Cu. Esta variabilidad entre 
laboratorios podría estar relacionada con la dificultad para mantener la concentración 
fijada en el agua. A pesar de la variabilidad reflejada en el error asociado a Rs, los 
resultados obtenidos permiten validar los estudios de calibración debido a que no se 
deben establecer criterios estadísticos muy estrictos considerando, que los estudios de 
calibración se llevan a cabo mediante un sistema dinámico sujeto a múltiples variables 
difícilmente controlables. 
 
La metodología empleada para la determinación de los compuestos organoestánnicos 
(GC-ICP-MS y GC-FPD) fue validada mediante la participación en un ejercicio de 
intercomparación organizado por la Universidad de Oviedo. En él se llevó a cabo la 
determinación de MBT, DBT y TBT en una muestra problema. Los resultados obtenidos 
para todos los analitos fueron todos satisfactorios según el criterio estadístico aplicado 
(z-score) para un valor de consenso estimado, lo que incrementa la confianza en los 
resultados obtenidos mediante ambas técnicas. 
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La capacidad de esta nueva herramienta de muestreo se ha plasmado en el desarrollo 
de una norma a través de un organismo independiente como es el Instituto Británico 
para la Normalización (BSI PAS). 
 
D.4. Aplicaciones del muestreador 
 
La efectividad del Chemcatcher fue evaluada mediante su aplicación en diversos 
ecosistemas acuáticos europeos. Los puntos de muestreo estudiados incluyen dos 
puertos (Alicante y Portsmouth), dos ríos españoles (Cinca y Valdeazogues), dos 
europeos (Alna (Noruega) y Meuse (Holanda)), un estuario británico (Ribble), un 
pantano (Madrid) y una planta de tratamiento de aguas en Holanda (Velsen). Todos 
estos puntos se encuentran próximos a zonas de actividad industrial, minera y / o 
elevado tráfico marítimo comercial o de recreo. Para cada punto de muestreo se 
prepararon 11 muestreadores: 3 blancos de fabricación, 2 blancos de campo y 6 
muestreadores para los estudios de campo. Estos muestreadores se sumergieron de 
0.5 a 1 m atados a una barra de acero inoxidable durante 14 días tal como aparece en 











Figura 34 Disposición aplicada para la inmersión de los muestreadores 
 
Paralelamente se tomaron muestras puntuales de agua con una frecuencia variable 
durante los 14 días de exposición. La temperatura fue medida en cada una de las 
visitas al punto de muestreo, y se realizó una estimación visual de la turbulencia para 
poder determinar qué velocidad de muestreo de la calibración era la más 
representativa de las condiciones del medio.  
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Tras los 14 días de exposición no se observó crecimiento biológico en las membranas 
de difusión a excepción de los muestreadores expuestos en el río Alna, tal como 









Figura 35 Apariencia del Chemcatcher tras 14 días de exposición en el río Alna 
(Noruega) 
 
Para el resto de las localizaciones, solo se observaron ligeros depósitos de sedimento, 
como muestran las imágenes de la Figura 36. Las membranas de difusión utilizadas, 
acetato de celulosa y poliétersulfona, presentan una carga superficial negativa lo que 









Figura 36 Apariencia del Chemcatcher tras 14 días de exposición en el puerto de 
Alicante (a) y en el río Cinca (Huesca) 
 
En cuanto a los resultados obtenidos, se pueden extraer las siguientes conclusiones: 
 
D.4.1. Resultados obtenidos para compuestos organoestánnicos 
D.4.1.1 Muestreo por puntos: 
 
(a)      (b) 
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Estos compuestos fueron monitorizados en el puerto de Alicante, el de Portsmouth, en 
el estuario navegable del río Ribble, en el pantano de San Juan y en la planta de 
tratamiento de aguas de Velsen. 
 
Solo el MBT pudo ser determinado en todos los puntos de muestreo, lo que confirma el 
mayor tiempo de residencia de esta especie en la columna de agua. En general los 
niveles de compuestos organoestánnicos encontrados en los puertos y en el estuario 
(MBT: 4.6-13.5 ng L-1, DBT: <l.d.-33.6 ng L-1, TBT: <l.d.-12.3 ng L-1) correspondían a 
aguas moderadamente contaminadas, aunque en niveles inferiores a los encontrados 
en otros puertos, y eran superiores a los hallados en agua dulce. En el caso de 
Portsmouth y del estuario del Ribble, el muestreo se llevó a cabo en dos localizaciones: 
dentro y fuera de los muelles, observándose dependencia espacial de las 
concentraciones encontradas. Así, en los puntos dentro de los muelles, en los que la 
influencia de las mareas es más leve, los niveles eran más elevados. Este hecho 
confirmó la fuente de TBT a las aguas como aditivo en las pinturas del casco de los 
barcos, y la presencia de DBT y MBT como sus productos de degradación. Además, la 
relación entre TBT y sus productos de degradación MBT y DBT reveló una moderada-
alta degradación del TBT sin que se hubiera producido una contaminación reciente. 
 
Para el pantano de San Juan, a pesar de existir un puerto deportivo en el que la 
permanencia de las embarcaciones es alto, el TBT se encontró por debajo del límite de 
detección, y los niveles de DBT y MBT eran muy bajos. Finalmente, en el caso de la 
planta de tratamiento de aguas de Holanda la concentración de MBT fue más alta que 




La Figura 37 muestra un estudio comparativo de los cromatogramas resultantes del 
muestreo llevado a cabo en el puerto de Alicante: (a) muestra puntual tomada el 
último día de exposición de los muestreadores, y (b) las especies que se acumularon 
en el muestreador Chemcatcher tras los 14 días de exposición. En ambos 




















Figura 37 Cromatogramas de GC-ICP-MS obtenidos para las muestras puntuales 
tomadas en el puerto de Alicante el último día de muestreo (a) y para el Chemcatcher 
tras 14 días de exposición (b) 
 
Como puede observarse, la capacidad preconcentradora del muestreador permite 
detectar el TBT presente, la cual no puede apreciarse en la muestra puntual 
(cromatograma (a)) bien por falta de sensibilidad de la técnica o por ausencia de la 
misma.  
 
Sin embargo, la concentración promedio estimada mediante el Chemcatcher (TWA), a 
excepción del MBT, es inferior a la obtenida para muestreo por puntos tal como 
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Figura 38 TWA estimada con el Chemcatcher (n=6) comparada con la concentración 
media medida a través de las muestras tomadas (Spot) en el puerto de Alicante 
durante los 14 días de muestreo 
 
Este es un hecho común en todos los muestreadores pasivos y puede ser debido a dos 
motivos. El primero radica en la diferencia entre la fracción muestreada en ambos tipos 
de técnicas. Las especies estudiadas no se encuentran en forma iónica en el medio, 
sino que se encuentran unidas a la materia orgánica, material particulado, ácidos 
húmicos y fúlvicos, o bien formando complejos de diversos tamaños. En el caso del 
Chemcatcher las especies acumuladas son aquellas capaces de atravesar la membrana 
de difusión, por lo que solo puede ser estimada la fracción lábil o biodisponible de las 
especies. El segundo motivo es la fluctuación en la concentración de las especies 
durante los 14 días de exposición, lo cual hace que la comparación entre la 
concentración media estimada por muestreo por puntos y la calculada por el 
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Chemcatcher ha demostrado el potencial del muestreador desarrollado para la 
monitorización de mercurio, MBT, DBT, TBT y TPhT en aguas. 
 
La Tabla 26 muestra los resultados obtenidos para las diferentes especies en los 
distintos puntos de muestreo utilizando las dos metodologías de muestreo. En todos 
los casos en los puntos cuyas características favorecen la presencia de compuestos 
organoestánnicos, se observan mayores concentraciones de las especies en ambas 
técnicas de muestreo, tal como ocurre en las zonas portuarias.  
 
Además de los puntos de muestreo mencionados, los compuestos organoestánnicos 
fueron monitorizados en el río Alna (Noruega) y en el Meuse (Holanda) en los que 
todas las especies se encontraban por debajo del límite de detección tanto en el 
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Tabla 26 Concentración de los compuestos organoestánnicos en los distintos puntos de muestreo mediante muestreo puntual (Spot) y 
Chemcatcher (l.d= límite de detección) 
Localización Descripción 













Alicante Puerto comercial 12.1±5.4 8.7±4.4 27.3±7.6 4.6±1.3 12.3±4.5 8.2±2.2 
Portsmouth punto1 Puerto comercial 7.9 ±4.2 6.1±1.5 <l.d 1.7±0.6 <l.d 4.7±1.8 
Portsmouth punto 2 Puerto comercial 12.7±4.5 7.8±0.8 30.0±12.0 2.3±0.4 6.23±1.2 4.2±0.7 
Velsen 
Planta de tratamiento 
de aguas residuales 





Pantano de San Juan Puerto recreativo 4.0±2.0 9.1±0.5 9.0±5.0 2.6±0.3 
 
<l.d <l.d 
Ribble punto 1 Estuario 4.6±0.5 <l.d <l.d 2.1±0.1 <l.d 4.4±0.3 
Ribble punto 2 Estuario 13.5±7.0 6.0±1.4 33.6±10.4 4.8±0.4 9.1±1.9 6.4±0.8 
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D.4.2. Resultados obtenidos para mercurio 
D.4.2.1. Muestreo por puntos: 
 
El mercurio fue monitorizado en el río Cinca, en dos puntos del río Valdeazogues, en el 
pantano de San Juan y en el puerto de Alicante. Los dos primeros ríos discurren por 
zonas con una alta actividad industrial y minera. La Tabla 27 recoge los resultados 
obtenidos en las diferentes localizaciones tanto para el muestro por puntos como para 
la estimada mediante el Chemcatcher. 
 
Tabla 27 Concentración de mercurio inorgánico en los distintos puntos de muestreo 







Alicante Puerto comercial <l.d 27.2±6.9 
Pantano  de San Juan  Puerto recreativo 17.0±3.2 8.8±0.5 
Río Cinca Industria química 260±30 19.1±4.3 
Río Valdeazogues punto 1 Mina de cinabrio <l.d 10.7±1.9 
Río Valdeazogues punto 2 Mina de cinabrio 472±58 92±18 
 
 
En el río Cinca, a su paso por la localidad de Monzón los niveles de mercurio 
encontrados (260 ng L-1) exceden los medidos en el periodo 2002-2005 en la misma 
localidad (100-50 ng L-1). Este aumento puede ser debido a los continuos vertidos 
procedentes de la actividad industrial desarrollada en la zona. Esta actividad está 
sujeta a fluctuaciones, por lo que sería recomendable una monitorización continua de 
mercurio para obtener una visión más representativa de la problemática derivada de la 
contaminación por mercurio.  
 
El río Valdeazogues discurre por la zona minera de Almadén, en la que operaba una de 
las explotaciones más importantes de mercurio a nivel mundial. A pesar del cese de su 
actividad en el año 2002, las concentraciones halladas (<l.d - 472 ng L-1) son análogas 
a las medidas en el periodo 1995-1997 (<l.d - 620 ng L-1) en el que se encontró una 
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alta variabilidad espacial y temporal. Esta variabilidad también se puso de manifiesto 
en el estudio realizado entre las dos localizaciones estudiadas e incluso para un mismo 
punto en dos tiempos diferentes.  
 
Las concentraciones encontradas en el Cinca y en el Valdeazogues (sitio 2, 472 ng L-1) 
son superiores a las de otros ríos europeos. Esta variabilidad dificulta la obtención de 
una visión representativa del estado del agua si no se llevan a cabo frecuentes 
campañas de muestreo. No obstante excepto para una localización, los niveles 




Al igual que para los compuestos organoestánnicos, el Chemcatcher presenta una alta 
reproducibilidad en la acumulación y su capacidad preconcentradora permite la 
estimación de mercurio en aquellos puntos de muestreo en los que se encuentra por 
debajo del límite de detección en las muestras puntuales (puerto de Alicante y sitio 1 
río Valdeazogues). Además, también se observa una acusada diferencia entre los 
niveles estimados por el muestreador y el muestreo puntual tal como muestra la Figura 
39. Este hecho, en el caso de los ríos, podría estar relacionado con la naturaleza 
alcalina de sus aguas, factor que reduce la biodisponibilidad del mercurio. Además, en 
los tres puntos de muestreo de agua dulce existe un elevado porcentaje de materia 
orgánica y material en suspensión capaz de unirse al mercurio. El mercurio inorgánico 
en las aguas aerobias no se encuentra como ion libre, sino que se encuentra formando 
hidroxi- y/o clorocomplejos en función del pH y de los niveles de cloruro. Otra fracción 
se encuentra unida a materia orgánica disuelta y a los ácidos húmicos. En lagos, 
aproximadamente el 95% del mercurio se encuentra unido a materia orgánica. En el 
caso del agua marina se encuentra unido a sulfuros.  
 
En todos los puntos de muestreo el porcentaje de mercurio disuelto con respecto al 
mercurio total obtenido mediante muestreo puntual es aproximadamente el 20%, lo 
cual está en concordancia con los datos reportados para el río Lot-Garone en Francia, 
en el que los niveles de mercurio disuelto varía entre 7-53%. 
 










































Figura 39 TWA estimada con el Chemcatcher (n=6) comparada con la concentración 
media medida a través de las muestras tomadas en los diferentes puntos de muestreo 
durante los 14 días de exposición 
 
Otro factor a tener en cuenta es la fluctuación en los niveles de mercurio medidos en 
la muestras puntuales. En las muestras puntuales tomadas en el río Valdeazogues 
(sitio 2), las concentraciones de mercurio varían entre 883 ng L-1 al principio de la 
campaña de muestreo y 60 ng L-1. 
 
El muestreo también se llevó a cabo en el río Meuse (Holanda) y en el estuario de río 
Ribble (Reino Unido), en los que la concentración de mercurio se encontraba por 




























Los resultados obtenidos permiten extraer las siguientes conclusiones: 
 
1. De forma general el diseño del Chemcatcher consta de un cuerpo de policarbonato 
desmontable y desechable en el que se albergan las membranas aceptora y de 
difusión. Se han desarrollado dos muesteadores, uno para mercurio inorgánico 
que contiene una membrana de poliétersulfona como membrana de difusión y una 
membrana quelatante con grupos iminodiacético como fase aceptora; y otro para 
los compuestos organoestánnicos que utiliza una membrana de difusión de 
acetato de celulosa y una aceptora de C18. 
2. Se han establecido métodos que permiten la extracción cuantitativa de las especies 
de la membranas aceptoras para su determinación mediante FI-ICP-MS y GC-ICP-
MS / GC-FPD de mercurio y compuestos organoestánnicos respectivamente. 
3. La calibración de los muestreadores permite calcular un factor Rs a partir del cual 
puede determinarse la concentración media de las especies presentes en el agua 
durante el tiempo de exposición.  
4. En el estudio de calibración, se ha evaluado el efecto de la temperatura y de la 
turbulencia mediante un diseño factorial 33 en un intento por cubrir los diferentes 
escenarios que pueden aparecer en el medio real. Con los resultados obtenidos se 
ha elaborado una base de datos de velocidades de muestreo (Rs) en la que se 
contemplan las posibles condiciones medioambientales. 
5. Los resultados de la calibración muestran un marcado efecto de la turbulencia y en 
menor medida de la temperatura sobre la velocidad de muestreo, siendo más 
acusado para compuestos organoestánnicos que para mercurio. En ambos casos el 
estudio de calibración revela que la fase limitante en el mecanismo de acumulación 
es la difusión a través de la interfase agua-muestreador, y no la producida a través 
de la membrana de difusión. 
6. Se ha demostrado la capacidad de ambos muestreadores para ser utilizados tanto 
en agua dulce como de mar. Un aumento del pH del agua no tiene efectos 
significativos sobre la acumulación en el caso de compuestos organoestánnicos 
pero sí se observa un ligero descenso para mercurio. 
7. El crecimiento biológico sobre la membrana de difusión, que puede ocurrir en 
condiciones medioambientales, produce una reducción de la acumulación de los 
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analitos en un 10-25%, perteneciendo los valores más altos a las especies más 
hidrofóbicas TBT y TPhT. 
8. Para compuestos organoestánnicos se han llevado a cabo estudios de desorción en 
las mismas condiciones que los de calibración, con el fin de poder utilizar un patrón 
interno que permita compensar el efecto de las variables ambientales sobre la 
velocidad de muestreo, pudiendo calcularla “in situ”. Los estudios de desorción 
muestran una rápida pérdida de masa de analito (20-30%) durante las primeras 
48-96 horas tras las que se alcanza un estado estacionario. Estos resultados 
invalidan el uso de MBT, DBT y TBT enriquecidos isotópicamente como patrones 
internos ya que la desorción y la acumulación presentan un comportamiento 
anisotrópico.  
9. La estabilidad de los compuestos organoestánnicos en el muestreador queda 
garantizada durante al menos 10 días desde el fin de la exposición si se transporta 
refrigerado a 4 ºC y una vez en el laboratorio la membrana aceptora es 
almacenada a –18 ºC. 
10. Tras la calibración, los muestreadores han sido empleados en diversos ecosistemas 
acuáticos contaminados (río, lago, planta de tratamiento de aguas y puerto). Los 
resultados han sido comparados con los obtenidos mediante muestreo por puntos. 
Las concentraciones estimadas con el Chemcatcher son en general inferiores a las 
obtenidas mediante muestreo por puntos debido a que el muestreador solo permite 
la determinación de la fracción lábil o biodisponible de las especies. En muchos 
casos, el Chemcatcher permite la detección de las mismas, mientras que se 
encuentran por debajo del límite de detección en el caso del muestreo por puntos, 
lo que demuestra la capacidad de preconcentración del mismo.  
11. El muestreo en diferentes aguas europeas ofrece una panorámica sobre los niveles 
de compuestos organoestánnicos y de mercurio. Para los primeros, se observa una 
dependencia espacial de la concentración con el tráfico marítimo, de modo que los 
niveles de TBT y de sus productos de degradación es mayor en el agua de mar 
principalmente en los muelles. Además la relación entre TBT y MBT y DBT, reveló 
una moderada-alta degradación del primero sin aportaciones recientes lo que 
confirma la aplicación de las medidas legales en relación al uso de pinturas 
antiincrustantes basadas en TBT. A excepción del puerto de Alicante, el nivel de 
TBT fue inferior al límite marcado por WHO de 10 ng L-1 (como Sn), aunque en 
ninguno de los casos se cumple el fijado por esta organización para la suma de 
compuestos (20 ng L-1 como Sn), ni el establecido para TBT por la Unión Europea 
Conclusiones  
 167 
de 0.2 ng L-1 (como Sn). En el caso del mercurio, las concentraciones encontradas 
en los ríos españoles monitorizados fueron superiores a las de otros ríos europeos. 
Además se observó una gran fluctuación temporal y espacial de las 
concentraciones relacionadas con picos en las actividades industrial / minera que 
tienen lugar en áreas próximas. No obstante excepto para una localización, los 
niveles estimados se encontraban por debajo de los máximos fijados por la WHO (1 
µg L-1) y la EPA (2 µg L-1), no así los fijados por UE (0.05 µg L-1). 
12. La calibración del Chemcatcher ha sido validada mediante un estudio 
interlaboratorio para metales. Del mismo modo la metodología de análisis para 
compuestos organoestánnicos mediante acoplamiento GC-ICPMS fue validada 
mediante un ejercicio interlaboratorio.  
13. Finalmente, el Chemcatcher constituye una herramienta sencilla, de bajo coste, 
reproducible y con una sensibilidad adecuada para la monitorización de mercurio, 
MBT, DBT, TBT y TPhT en agua. Este sistema permite una estimación de la 
concentración promedio de estas especies más representativa que la obtenida 
mediante muestreo por puntos, ya que éste solo ofrece el estado del agua en el 
momento de la toma de muestra sin tener en cuenta las fluctuaciones temporales. 
La diferencia entre las fracciones muestreadas favorece el uso del Chemcatcher 
como técnica complementaria al muestreo por puntos. Además el muestreador es 
muy versátil ya que cambiando las membranas de difusión y aceptoras se puede 
emplear para la monitorización de una amplia variedad de compuestos como 
compuestos orgánicos apolares, polares y metales, además de los estudiados en la 
presente tesis. 
 
 
